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Mit der Zielsetzung die Effizienz von Belebungsbecken kommunaler Kläranlage zu steigern, 
wird die vollständige und systematische Kopplung eines biochemischen Modellsystems mit 
einer 3D-Strömungssimulationssoftware (Computational Fluid Dynamics – CFD) dargestellt. 
Neben der Realisierung einer Dreiphasenströmung werden anhand von Literatur- und Ver-
suchsdaten geeignete mathematische Modelle zur Rheologie und dem Sedimentationsverhal-
ten von Belebtschlamm entwickelt. Darauf aufbauend wird der Sauerstofftransport in die Be-
lebtschlammsuspension systematisch modelliert und die Implementierung eines biologischen 
Reaktionssystems beschrieben. Neben der Simulation von Testgeometrien zur exakten Dar-
stellung der Funktionalität, wird das Simulationsmodell ganzheitlich an experimentell aufge-
nommenen Konzentrationsprofilen eines realen Belebungsbeckens validiert und die Simulati-
onsgüte mit bisher üblichen Simulationsverfahren verglichen. Die Ergebnisse zeigen, dass das 
entwickelte Simulationsmodell gängige Verfahren hinsichtlich der Genauigkeit übertrifft. Zur 
ausführlichen Untersuchung kritischer Einflussfaktoren auf das Endergebnis wird eine Sensi-
tivitätsanalyse der wichtigsten Eingangsparameter vorgenommen. Zum Abschluss zeigen Si-
mulationen von Verfahrensvarianten das Optimierungspotenzial des untersuchten Belebungs-







With the objective to increase the efficiency of the aeration tanks of municipal wastewater 
treatment plants, the present work deals with the complete and systematic coupling of a bio-
logical model system with computational fluid dynamics (CFD). In addition to the realization 
of a three-phase flow, appropriate mathematical models for the rheology and sedimentation of 
activated sludge are developed based on literature and experimental data. The oxygen 
transport into the activated sludge and the implementation of a biological reaction system is 
described. Effects of parameter variations on the simulation quality are examined and a com-
parison with industrial standard simulation-tools is performed. Besides the simulation of vari-
ous test geometries, illustrating the general functionality of the model, the simulation of a real 
aeration tank is presented in order to assess the quality of the simulation. Experiments are 
carried out at a sewage treatment plant to determine concentration profiles for verification. 
Results indicate that the model outperforms common simulation standards in its accuracy. For 
the investigation of critical factors affecting the overall simulation quality, a sensitivity analy-
sis of key parameters is performed. Eventually, based upon the simulation results, optimiza-
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1. Einleitung 
Am 28. Juli 2010 wurde der Zugang zu sauberem Wasser von den Vereinten Nationen in die 
Allgemeine Erklärung der Menschenrechte aufgenommen. Obwohl 70 Prozent der Erde mit 
Wasser bedeckt sind, können die Menschen davon nur 0,8 Prozent frei nutzen. Gleichzeitig 
kommt es durch das stetige Wachstum der Weltbevölkerung und des Wohlstands zu einer Ver-
knappung dieser Ressource. Diese Umstände zeigen, von welcher globalen Bedeutung eine 
nachhaltige Nutzung der Gewässer ist. Einen wesentlichen Beitrag dazu leisten Kläranlagen, 
die im Allgemeinen nach dem Prinzip des Belebtschlammverfahrens arbeiten. Dieses Verfah-
ren findet innerhalb der Belebungsbecken statt, bei dem Mikroorganismen, die auch in der 
Natur für die Reinigung des Wassers verantwortlich sind, im belebten Schlamm angereichert 
werden und durch ihr Wachstum und ihren Stoffwechsel für einen Abbau der Abwasserin-
haltsstoffe sorgen. Um deren Sauerstoffversorgung zu gewährleisten wird mit Hilfe von Be-
lüfterelementen am Beckenboden Druckluft eingebracht. Unabhängig von der Ausbaugröße 
der Kläranlage entfallen bis zu 80 Prozent des Gesamtenergieverbrauchs auf diese energiein-
tensive Maßnahme (Haberkern et al., 2008). Gleichzeitig stellt die Kläranlage damit häufig 
den größten Energieverbraucher einer städtischen Kommune dar. 
Im Gegensatz zur wachsenden Weltbevölkerung sind in Deutschland die Einwohner-
zahlen seit Jahren rückläufig. Aufgrund des Bevölkerungsrückgangs und den technischen 
Verbesserungen vieler wasserverbrauchender Haushaltsgeräte sind die häuslichen Abwasser-
mengen ebenfalls abnehmend (Statistisches Bundesamt, 2010). Dies führt zur Problematik, 
dass Pump- und Verdichteraggregate sowie der Reaktionsraum innerhalb der Belebungsbe-
cken mittlerweile deutlich überdimensioniert sind. Die Folge sind Totzonen, Kurzschluss-
strömungen sowie die ineffiziente Durchmischung der Belebungsbecken, was ersichtlich 
macht, dass großes Optimierungspotenzial dort vorzufinden ist. Zur Vermeidung dieser Prob-
lematik kann eine gerichtete Strömungsführung von Abwasser und eingeblasenem Luftsau-
erstoff beitragen, die einen höheren Ausnutzungsgrad des Reaktionsraumes ermöglicht und 
gleichzeitig zu deutlichen Energieeinsparungen führt. Einen direkten Optimierungsansatz zu 
finden ist wegen der schlechten Einsehbarkeit des Belebungsbeckens und der komplexen bio-
logischen Stoffwechselprozesse nicht trivial. Obwohl letztere zwar im Wesentlichen bekannt 
sind, ist deren Zusammenspiel mit der Hydrodynamik nur unzureichend geklärt. Aufgrund 
dessen wird bislang bei der Auslegung von Belebungsbecken auf die sog. Merkblätter des 
DWA-Regelwerks zurückgegriffen, die auf Grundlage gesammelter Versuchs- und Erfah-
rungswerte beruhen. Im Vergleich dazu, stellt diese Arbeit mittels rechnergestützter, numeri-
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scher Strömungssimulation eine verfahrenstechnische Vorgehensweise vor, die die Bereiche 
Biochemie und Hydrodynamik koppelt und durch eine dreidimensionale Darstellung aller 
lokal stattfindenden Prozesse einen vertieften Einblick in das Belebtschlammsystem gewährt. 
Dadurch entsteht die Möglichkeit, Optimierungspotenzial ausfindig zu machen und geeignete 
Maßnahmen zur energetischen und wirtschaftlichen Optimierung zu ergreifen. Weiterhin kön-
nen bei der Neuauslegung apparative Aspekte der Effizienzsteigerung bereits in frühen Phasen 
der Anlagenplanung Berücksichtigung finden, um simultan den Energieverbrauch zu senken 
und die Ablaufqualität des gereinigten Wassers zu verbessern. Aufgrund gestiegener Rechner-
leistung gewinnt dieses Vorgehen vor allem in den letzten Jahren immer mehr an Bedeutung. 
Nachfolgend wird ein kurzer Überblick zum Verständnis der Verfahrensschritte und des gene-
rellen Aufbaus einer kommunalen Kläranlage (KA) beitragen. 
1.1 Aufbau einer kommunalen Kläranlage  
Eine kommunale KA gliedert sich in der Regel in einen mechanischen sowie einen biologi-
schen Teil mit integrierter Phosphatelimination. In wenigen Fällen schließt sich daran eine 
weitere chemisch-physikalische Spurenstoffelimination an. Der typische Aufbau einer KA ist 
in Abbildung 1.1 schematisch dargestellt. Der erste Bereich ist durch Grundoperationen der 
mechanischen Verfahrenstechnik gekennzeichnet, die das Abwasser von ungelösten Schmutz-
stoffen befreien. Dazu gehören die Entfernung von Feststoffen durch klassische Siebung und 
die Trennung nach unterschiedlichen Dichten, wie beim Sand- oder Fettfang. Im Abwasser 
gelöste Nährstoffe werden dagegen in der biologischen Reinigungsstufe, dem Belebungsbe-
cken, abgebaut. Das Belebungsbecken kann als zentraler Reaktor angesehen werden, in dem 
alle Um- und Abbauprozesse ablaufen. Der dort stattfindende Belebtschlammprozess ist eine 
zeitliche und räumliche Intensivierung der in der Natur ablaufenden Reinigungsprozesse. 
Durch Retentionsmaßnahmen wird die Biomasse künstlich auf ein Vielfaches der natürlich 
vorkommenden Konzentration in Flüssen gehalten. Das Wachstum von Mikroorgansimen 
wird somit auf engstem Raum begünstigt. Im Wesentlichen finden dort die beiden biochemi-
schen Prozesse der Nitrifikation und Denitrifikation sowie der chemische Prozess der Phos-
phatfällung statt. Zusätzlich kann eine biologische Phosphatelimination, die Inkorporierung 
von Phosphat in Biomasse, in einem gesonderten Beckenkompartiment erfolgen (Bio-P).  
Grundlegend werden bei der Nitrifikation durch heterotrophe Bakterien innerhalb be-
lüfteter Zonen unter Nutzung von Sauerstoff gelöste Nährstoffe oxidiert, im Wesentlichen 
Kohlenstoff- und Stickstoffverbindungen, insbesondere Ammonium. Diese werden für den 
Biomasseaufbau und die Lebenserhaltung benötigt. In den unbelüfteten Zonen findet dagegen 
hauptsächlich die Denitrifikation durch autotrophe Bakterien statt, unter der man die Redukti-
on von Nitrat zu elementarem Stickstoff versteht (vgl. dazu Kapitel 2.2). Nitrifikations- und 
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Denitrifikationszonen können durch Überlaufwehre und Rezirkulationspumpen miteinander 
verschaltet sein oder in direktem Kontakt zueinander stehen. Die Sauerstoffzufuhr in den Nit-
rifikationszonen erfolgt durch Begasungselemente am Boden des Belebungsbeckens. Neben 
der Hauptaufgabe des Sauerstoffeintrags tragen diese auch zur Durchmischung des Systems 
bei. Zur Vermeidung von Belebtschlammsedimentation und zur Dispersion der Gasphase er-
folgt ebenfalls der Einsatz von Rührwerken, der einen erheblichen Energieaufwand mit sich 
bringt. 
Im Gegensatz zu den optimierten und standardisierten Reaktorkonzepten der chemi-
schen Verfahrenstechnik unterscheidet sich der Aufbau von Belebungsreaktoren untereinander 
teilweise erheblich. Dies liegt zum Teil darin begründet, dass verschiedene Verfahrenskonzep-
te die unterschiedlichen lokalen Gegebenheiten wie z. B. den Aufstellungsort, die angeschlos-
sene Einwohnerzahl oder Industrie berücksichtigen müssen. Zum Energieverbrauch und dem 
Optimierungspotenzial wird im folgenden Abschnitt Bezug genommen. 
 
 
Abbildung 1.1:  Schematische Darstellung einer kommunalen Kläranlage (Landesumweltagentur, 2011). 
  











1.2 Energieverbrauch und Optimierungspotenzial von Kläranlagen 
Laut einer Studie der Deutschen Vereinigung für Wasserwirtschaft, Abwasser und Abfall liegt 
der Stromverbrauch aller kommunalen KA in Deutschland bei ca. 4 000 Gigawattstunden pro 
Jahr (DWA, 2011). Die Anlagen mit einer Ausbaugröße von mehr als 10 000 Einwohnerwerten 
(E) dominieren dabei die Statistik und verbrauchen etwa 90 % der für die gesamte Abwasser-
reinigung benötigten elektrischen Energie, sodass das größte Einsparpotenzial in diesen Grö-
ßenklassen zu finden ist. Für den Großteil der in Deutschland betriebenen KA übersteigt die 
aufgewendete Energie zur Reinigung des Abwassers den theoretisch notwendigen Energiebe-
darf. Gleichzeitig steigen die behördlichen Auflagen zur Wahrung der Ablaufqualität kontinu-
ierlich an. Daher stehen die Betreiber zur Erfüllung der Auflagen vor der Entscheidung, die 
Anlagen nach- oder umzurüsten. In Untersuchungen zur „Elimination von Arzneimittelrück-
ständen in kommunalen Kläranlagen“ wurde festgestellt, dass jene Substanzen im Abwasser 
vielfach nicht in den vorhandenen Reaktoren abgebaut werden können (Grünebaum et al., 
2011). In den meisten Fällen ist eine Nach- und/oder Umrüstung der Kläranlage damit unaus-
weichlich. Es liegt in der Natur der Sache, dass die als Betonkonstruktion ausgelegten Reak-
toren nicht ohne massive Eingriffe in die Konstruktion an geänderte Frachten und hydrauli-
sche Belastungen angepasst werden können. Als Alternative bietet sich an, die Effizienz der 
vorhandenen Anlagen und Einrichtungen zu steigern. Aus verfahrenstechnischer Sicht stehen 
mit dem idealen Rührkessel und dem idealen Strömungsrohr zwei Reaktorkonzepte zur Ver-
fügung, die als theoretisch ideale Grenzfälle angesehen werden können. Eine praktische Um-
setzung bedeutet, Kurzschlussströmungen und Totzonen durch eine optimale Anordnung der 
Begasungs- und Dispergierorgane im Belebungsbecken zu vermeiden.  
Aus reaktionstechnischer Sicht ist es optimal, einen vollständigen Umsatz bezüglich 
des eingesetzten Luftsauerstoffs zu erzielen. Der in der Praxis erzielte Sauerstoffausnutzungs-
grad (SSOTE in % pro Meter Einblastiefe) wird in Richtwerttabellen zwischen 2 und 4 % m-1 
 angegeben, was für ein vier Meter tiefes Belebungsbecken bedeutet, dass nur ca. 8 – 16 % des 
eingetragenen Sauerstoffs tatsächlich umgesetzt wird (Wagner, 2002; Hellman et al., 2008). 
Der Grund hierfür ist in der zu geringen Verweilzeit der Gasblasen im Wasser zu finden, die 
nicht nur durch die Aufstiegsgeschwindigkeit der Blasen selbst sondern auch durch ihnen 
überlagerte Strömungswalzen begründet ist. Zur Effizienzsteigerung muss eine gezielte Be-
einflussung der Strömungsregime durchgeführt werden. In den folgenden Kapiteln wird die 
Entwicklung eines Simulationswerkzeugs vorgestellt, das dieses Optimierungspotenzial auf-
zeigen kann und Ansatzpunkte zur Ergreifung geeigneter Maßnahmen liefert. 
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2. Grundlagen 
Die Beschreibung der Grundlagen dient zum Verständnis der sich anschließenden Kapitel und 
spiegelt den Stand des Wissens wider. Zunächst erfolgt ein kurzer Überblick zum Stand der 
Technik von Kläranlagensimulationen und den direkten Vorarbeiten zu dieser Arbeit. An-
schließend findet eine Beschreibung der biologischen Stoffwechselprozesse statt. Im zweiten 
Abschnitt werden die Grundlagen zu den physikalischen Eigenschaften des Belebtschlamms 
und dem damit verbundenen Stofftransport des Sauerstoffs erörtert. Der dritte Teil bezieht 
sich auf die für die Modellierung benötigten Grundgleichungen der numerischen Strömungs-
mechanik. 
2.1 Stand des Wissens  
Aufgrund der dort ablaufenden komplexen Prozesse sind und bleiben Belebungsbecken auch 
in Zukunft Gegenstand intensiver Forschung. Um diese beschreiben zu können und somit für 
eine bessere Auslegung sowie einen optimalen Betrieb zu sorgen, wurde bereits im Jahr 1983 
eine Taskforce der International Water Association (IWA) gegründet, die sich mit der mathe-
matischen Modellierung der wichtigsten biologischen Prozesse befasste. Das erste Modell 
wurde unter dem Namen Activated Sludge Model No. 1 (ASM1) von Henze et al. (1987) ver-
öffentlicht und behandelt drei zentrale Hauptprozesse: (i) den Abbau organischer Abwasserin-
haltsstoﬀe, (ii) die Nitrifikation und (iii) die Denitrifikation. Obwohl bereits neuere Be-
lebtschlammmodelle existieren, hat es bisher nichts an Aktualität eingebüßt. Es gilt als das am 
weitesten verbreitete Belebtschlammmodell in der Abwassertechnik, da sein verwendeter Pa-
rametersatz überschaubar und seine Handhabung einfach ist. Der ASM1-Code bildet die 
Grundlage von Programmen wie SIMBA (IFAK, 2009) oder AQUASIM (Reichert, 1998). 
Diese Simulationsumgebungen verwenden den Systemic Approach, bei dem das System als 
Ganzes oder als ideal in Reihe geschaltete Rührkesselmodelle betrachtet wird. Programme 
dieser Art liefern den Betreibern die Möglichkeit, Auswirkungen von Parametervariationen 
auf Ablaufwerte zu prüfen. Benötigt werden dafür Kalibrierungsdaten vom Kläranlagenbe-
trieb bezüglich Stoffkonzentrationen und biologische Wachstumsraten. Mit Hilfe dieser null-
dimensionalen (0-D) Simulationsprogramme können stationäre und instationäre Berechnun-
gen durchgeführt werden. Dabei wird jedoch immer von idealen Reaktoren ausgegangen, die 
keine Aussagen zu Strömung und Stofftransport zulassen. Trotzdem wird heutzutage bei der 
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Auslegung und Analyse von Kläranlagen darauf zurückgegriffen, da längere Zeiträume in 
einem vertretbaren Zeitrahmen bei geringer Rechenleistung simuliert werden können. 
Neben der rein biochemischen Betrachtung des Systems erfolgte parallel Ende der 
90er Jahre die 1D-Simulation von Kläranlagen, bei der eine Stoffverteilung entlang des 
Fließwegs nachvollzogen und einfache Regelkonzepte ausgetestet werden konnten. Ein Ver-
treter dieser Klasse ist das Programm SISTKA von Blase (1995). Mit gestiegener Computer-
leistung traten zunehmend mehrdimensionale CFD-Systeme in den Vordergrund. Erste Ansät-
ze der Simulation eines Zweiphasensystems mit einem biokinetischen Ansatz verfolgen Bever 
et al. (2000) bei der Berechnung eines Wasser-Luft-Gemisches bei konstantem Lastfall, was 
hinsichtlich der instationären Verhältnisse im Belebungsbecken eine starke Vereinfachung 
darstellt. Mit der Einführung von Mehrkernprozessoren, durch die erst eine Berechnung von 
großskaligen Rechengittern realisiert werden konnte, ist es den Forschergruppen Fayolle et al. 
(2007), Gresch et al. (2010) und Brannock et al. (2010) gelungen, zweiphasige Systeme mit 
einfachen reaktionskinetischen Ansätzen zu modellieren. Darüber hinaus zeigten Le Moullec 
et al. (2010) eine zweiphasige CFD-Simulation von Hydrodynamik und biologischen Prozes-
sen eines Labor-Reaktors. Bei der Modellierung wird vereinfachend der Sauerstoffeintrag in 
den Belebtschlamm dem Eintrag in Reinwasser gleichgesetzt, was ebenfalls eine starke Idea-
lisierung darstellt. Stoffeigenschaften des Belebtschlammsystems, die Auswirkungen auf den 
Sauerstoffeintrag haben, wurden bislang nicht simultan betrachtet. In ihrer Arbeit wird dieser 
Punkt, neben der unzureichenden Datenlage zur aktiven Biomasse, als möglicher Grund für 
die hohen Abweichungen zu ihren experimentellen Ergebnissen angegeben. Ein weiterer 
Grund ist in der Verwendung des ASM1 zu finden, denn selbst für die Simulation eines kur-
zen, instationären Zeitabschnittes ist es erforderlich, einen hinreichend langen, vorhergehen-
den Abschnitt zu simulieren, um das richtige Verhältnis von nitrifizierender zu denitrifizieren-
der Biomasse bestimmen zu können. Da dies immer einen hohen rechenzeitlichen Aufwand 
bedeutet, wird meist eine nachträgliche Kalibrierung des Modells a posteriori durchgeführt.  
In aktuelleren Arbeiten zu der Thematik versuchten Le Moullec et al. (2011) einen 
Kompromiss aus Rechenzeit und Darstellungsgenauigkeit durch die Verwendung des Com-
partmental Model Approach zu erreichen. Bei diesem Ansatz kann Rechenzeit verkürzt wer-
den, indem das Simulationsgebiet durch ein Netzwerk von räumlich verteilten, funktionalen 
Standardreaktoren dargestellt wird. De facto stellt dieses Vorgehen allerdings eine Trennung 
von hochauflösender CFD und Reaktionsvorgängen dar. Bei diesem Ansatz sind bei der Si-
mulation eines Laborreaktors ebenfalls hohe Abweichungen zu experimentellen Ergebnissen 
zu verzeichnen; verifizierte Simulationen einer realen Kläranlage existieren bislang nicht.  
Aufgrund der mangelnden chemietechnischen Durchdringung und den gestiegenen Rechen-
leistungen setzt die vorliegende Arbeit zum einen daran an, den vollständigen ASM1-Ansatz 
in molarer Form neu zu berechnen und so für den verwendeten kommerziellen Programmcode 
ANSYS® CFX® nutzbar zu machen. Zum anderen wird dieser mit ergänzenden Modellen so-
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weit vervollständigt, dass der Stofftransport in Abhängigkeit der Strömungsverhältnisse und 
der physikalischen Eigenschaften des Belebtschlamms ermittelt werden kann.  
2.2 Mathematische Beschreibung des Belebtschlammprozesses 
Zentraler Punkt der Arbeit ist der Belebtschlammprozess, der mit Hilfe des ASM1-Codes in 
Form eines gekoppelten Differenzialgleichungssystems dargestellt werden kann. Insgesamt 
reduziert das Modell das Reaktionssystem des Belebungsbeckens auf acht Einzelreaktionen 
mit 13 beteiligten Komponenten, die explizit in zwölf Stoffe bzw. Stoffgruppen und eine Zu-
standsgröße eingeteilt sind.  
Neben dem ASM1 existieren eine Reihe weiterer Belebtschlammmodelle, die den Um-
fang betrachteter Stoffwechselprozesse deutlich erhöhen. So berücksichtigt das ASM 3-Bio-P 
über die in ASM1 beschriebenen Prozesse hinaus die Eliminierung von Phosphat. Neuere 
Modelle haben sich jedoch wegen der Vielzahl an zusätzlich zu bestimmenden Parametern 
nicht nachhaltig in der Abwasserbranche durchgesetzt (Günthert et al., 2008). Die Verwen-
dung von ASM1 entspricht immer noch dem Stand der Technik und erlaubt mit einem gut 
definierten und überschaubaren Parametersatz die Bilanzierung der Kohlenstoff- und Stick-
stofffrachten durchzuführen. Die Verwendung der Belebtschlammmodelle basiert auf idealen 
Rührkesselmodellen und ignoriert die zugrunde liegende Hydrodynamik des betrachteten Sys-
tems. Im Folgenden werden die 13 an den Reaktionen beteiligten Stoffe erläutert. Im Abwas-
ser gelöste Stoffe werden mit dem Buchstaben S und im Abwasser unlösliche Stoffe mit X 
gekennzeichnet:  
 
 XB, H = heterotrophe Biomasse: Die heterotrophe Biomasse verbraucht in der aeroben Zo-
ne den im Abwasser gelösten Sauerstoff, leicht bioabbaubare Substrate SS und Ammonium 
zum Wachstum. Im anoxischen Milieu verbraucht diese Bakteriengruppe gelöstes Nitrat 
anstatt gelösten Sauerstoff.  
 XB, A = autotrophe Biomasse: Die autotrophe Biomasse oxidiert in der aeroben Zone das 
Ammonium unter Verwendung von gelöstem Sauerstoff zu Nitrat (Nitrifikation). Außer-
dem wird ein kleiner Anteil an Ammonium-Stickstoff für das Zellwachstum verwendet. 
 SS = leicht bioabbaubare Substrate: Diese niedermolekularen Stoffe dienen als Substrat für 
die heterotrophen Zellen. Diese werden von den Mikroorganismen zum Wachstum ver-
wendet. 
 SI = lösliche organische inerte Masse: In dieser Stoffgruppe befinden sich lösliche Verbin-
dungen, die bereits im zufließenden Abwasser vorhanden sind. Diese Stoffe sind inert und 
nehmen an keiner Reaktion im Becken teil. 
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 XS = langsam bioabbaubare, organische Substrate: Diese werden durch extrazelluläre Pro-
zesse, genauer durch Hydrolyse, in die leicht bioabbaubaren Substrate umgewandelt. Zu-
sätzlich können sie durch das Absterben von heterotropher und autotropher Biomasse ent-
stehen. 
 XI = inerte, partikelförmige, organische Masse: Diese Stoffgruppe beinhaltet Partikeln, die 
im Abwasser unlöslich sind und nicht an Reaktionen teilnehmen. 
 SNH = gelöstes Ammonium: Das im Wasser gelöste Ammonium wird sowohl beim Wachs-
tum der heterotrophen als auch der autotrophen Biomasse verbraucht. Gebildet wird es bei 
der Ammonifikation von gelöstem, bioabbaubarem, organischem Stickstoff. 
 SNO = gelöster Nitrat- und Nitrit-Stickstoff: Nitrit und Nitrat entstehen als Produkte der 
Nitrifikation. In der Denitrifikation wird das Nitrat verbraucht und Nitrit je nach Bedin-
gung entweder verbraucht oder gebildet. In der Bilanzierung wird Nitrit mit dem Nitrat 
gleichgesetzt und zusammengefasst. Die Komponente gehört zu Vertretern der Stoffgrup-
pe Elektronenakzeptor. 
 SO = gelöster Sauerstoff: Der gelöste Sauerstoff wird in der Nitrifikation von den autotro-
phen und heterotrophen Zellen zum aeroben Wachstum benötigt und ist ebenfalls der 
Gruppe Elektronenakzeptor zugehörig. 
 SND = gelöster, bioabbaubarer, organischer Stickstoff: Diese Stoffgruppe wird im Prozess 
der Ammonifikation zu Ammonium abgebaut. 
 XND = partikelförmiger, bioabbaubarer, organischer Stickstoff: Unlöslicher Stickstoff in 
gebundener Form, der durch eine langsame Reaktion weiter hydrolysiert werden kann.  
 XAlk = Alkalinität: Die Alkalinität ist eine Zustandsgröße und gibt den pH-Wert des Ab-
wassers an. Ein zu niedriger pH-Wert verlangsamt bzw. stoppt die Prozesse. 
 XP = partikelförmige Abbauprodukte der Zellen: Die partikelförmigen Abbauprodukte 
entstehen durch das Absterben der Bakterien. Aus dieser Fraktion können keine weiteren 
Folgeprodukte entstehen. 
 
Die Abbildung 2.1 zeigt das komplexe Reaktionsschema der zuvor definierten Komponenten 
des ASM1-Modells. Die Pfeile stellen die biochemischen Reaktionen dar.  
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Abbildung 2.1: Schematische Darstellung der Prozesse des ASM1-Modells. 
2.2.1 Stöchiometrische und kinetische Parameter 
Die chemische Zusammensetzung der Bakterienmasse wird nach Henze et al. (2000) durch 
die Summenformel CହH଻OଶN angegeben. Auf dieser Grundlage entstanden die im ASM1 auf-
geführten, massenbasierten, stöchiometrischen Koeffizienten. Die Reaktionskomponenten 
sind der einfachheitshalber in der Einheit chemischer Sauerstoffbedarf (CSB, in g/l) angege-
ben sowie Ammonium-Stickstoff (NH3-N, in g  N/l) bzw. Nitrat-Stickstoff (NO3-N, in g  N/l). 
Die in der Literatur oft verwendete Einheit Chemical Oxygen Demand (COD) ist gleichbedeu-
tend mit dem deutschen CSB. Das ASM1 enthält in seiner Grundform Standardparameterwer-
te, die im späteren Kapitel der Modellierung auch zunächst unverändert übernommen werden. 
Generell werden die kinetischen Parameter, die für das ASM1-Modell standardmäßig bei ei-
ner Bezugstemperatur von 20 °C angegeben sind, von der Temperatur beeinflusst und es gilt, 
dass mit steigender Temperatur auch die Reaktionsgeschwindigkeit ansteigt. Eine Tempera-
turanpassung kann mit Hilfe der van’t Hoffschen Gleichung in einem Bereich von 5 °C – 30 °C 
beschrieben werden, da eine Denaturierung dort nicht stattfindet. Nach Durth (2000) kann die 
Anpassung über den Temperaturkorrekturwert ݁఑ erfolgen, der aus den Veröffentlichung von 
Bornemann et al. (1998), Henze et al. (2002) und Vestner (2003) für die jeweiligen kineti-
schen Konstanten spezifisch entnommen werden kann. Mit der Bezugstemperatur	 ଵܶ, der zu-
gehörigen kinetischen Konstante	݇ଵ, ergibt sich für eine Temperatur ଶܶ:  
























Überschlägig kann man von einer Steigerung der Umsatzraten von ca. 10 % je 1 °C Tempera-
turerhöhung ausgehen (Knerr, 2012). 
Obwohl in der Literatur diverse Gleichungen für Temperaturanpassungen existieren, 
wurden diese nur für isolierte Prozesse entwickelt. Eine Analyse der Temperaturabhängigkeit 
aller kinetischen Parameter im Zusammenhang wurde bislang nicht durchgeführt. Die stöchi-
ometrischen und kinetischen Parameter, die im Modell verwendet werden, sind in Tabelle 2.1 
dargestellt. 
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Tabelle 2.1: Stöchiometrische und kinetische Parameter des ASM1. 
 












r YH Ertragskoeffzient der heterotrophen Biomasse g Zell െ CSB	ሺg	CSB	oxidiertሻିଵ 
YA Ertragskoeffzient der autotrophen Biomasse g Zell െ CSB	ሺg	N	oxidiertሻିଵ 
iXB Anteil des zur Zellsynthese verwendeten Stickstoffs g	N	ሺg	CSBሻିଵ 
iXP Anteil des Stickstoffs in den Produkten der Biomasse g	N	ሺg	CSBሻିଵ 
fP 
Fraktion der Biomasse, die zu partikelförmigen Pro-











μH Spezifische Wachstumsrate der heterotrophen Bio-masse dିଵ 
μA Spezifische Wachstumsrate der autotrophen Biomasse dିଵ 
bH Spezifische Absterberate der heterotrophen Biomasse dିଵ 
bA Spezifische Absterberate der autotrophen Biomasse dିଵ 
kh Spezifische Hydrolyserate 
g langsam abbaubarer CSB 
(g Zell CSB⋅ d)-1 
ka Ammonifikationsrate mଷ ⋅ 		CSB	ሺg ⋅ dሻିଵ 
ηg Korrekturfaktor für die spezifische Wachstumsrate ߤୌ unter anoxischen Bedingungen dimensionslos 
ηh Korrekturfaktor für die Hydrolyse unter anoxischen Bedingungen dimensionslos
 
KS 
Substrat-Halbsättigungskonstante der heterotrophen 




phen Biomasse g	Oଶ ⋅ m
ିଷ 
KN,O 
Nitrat-Halbsättigungskonstante der denitrifizierenden 
heterotrophen Biomasse g NOଷ െ N ⋅ m
ିଷ 
KN,H 
Ammonium-Halbsättigungskonstante der autotrophen 
Biomasse g NOଷ െ N ⋅ m
ିଷ 
KO,A 
Sauerstoff-Halbsättigungskonstante der autotrophen 
Biomasse g	Oଶ ⋅ m
ିଷ 
KX 
Halbsättigungskonstante für die Hydrolyse der 
schwer abbaubaren Substrate 
g langsam abbaubarer CSB 
(g Zell CSB)-1 
2.2.2 Reaktionsprozesse und Modellmatrix 
Die Berechnung des Konzentrationsverlaufs des in Abbildung 2.1 dargestellten Reaktions-
schemas erfolgt unter Vernachlässigung von Stofftransportlimitierungen und Hydrodynamik. 
12 GRUNDLAGEN 
Das System wird als ideal durchmischt betrachtet. Im nachfolgenden Teil werden die für die 
Reaktionskinetik relevanten Parameter aufgelistet und das DGL-System in der für Be-
lebtschlammmodelle üblichen Matrixschreibweise beschrieben. Aus der Matrix in Tabelle 2.2 
ergibt sich im Folgenden ein System von acht Reaktionsgleichungen: 
 
1) Aerobes Wachstum der heterotrophen Biomasse 
1
ୌܻ
	 ∙ 	ܵୗ ൅	1 െ ୌܻୌܻ ∙ ܵ୓ ൅ ݅ଡ଼୆ ∙ ܵ୒ୌ ⟶ ܺ୆,ୌ 
2) Anoxisches Wachstum der heterotrophen Biomasse 
1
ୌܻ
	 ∙ 	ܵୗ ൅	 1 െ ୌܻ2,86 ∙ ୌܻ ∙ ܵ୒୓ ൅ ݅ଡ଼୆ ∙ ܵ୒ୌ ⟶ ܺ୆,ୌ 
3) Aerobes Wachstum der autotrophen Biomasse 
4,57 െ	 ୅ܻ
୅ܻ




4) Absterben der heterotrophen Biomasse 
ܺ୆,ୌ ⟶ ሺ1 െ	 ୔݂ሻ ∙ ܺୗ ൅ ୔݂ ∙ ܺ୔ ൅ ሺ݅ଡ଼୆ െ ୔݂ ∙ ݅ଡ଼୔ሻ ∙ ܺ୒ୈ 
5) Absterben der autotrophen Biomasse 
ܺ୆,୅ ⟶ ሺ1 െ	 ୔݂ሻ ∙ ܺୗ ൅ ୔݂ ∙ ܺ୔ ൅ ሺ݅ଡ଼୆ െ ୔݂ ∙ ݅ଡ଼୔ሻ ∙ ܺ୒ୈ 
6) Ammonifikation der gelösten organischen Stickstoffverbindungen 
ܵ୒ୈ ⟶ ܵ୒ୌ 
7) Hydrolyse abgestorbener Biomasse 
ܺୗ ⟶ ܵୗ 
8) Hydrolyse partikulärer organischer Stickstoffverbindungen 
ܺ୒ୈ ⟶ ܵ୒ୈ 
Die Prozessraten lassen sich, ebenso wie die Reaktionsgleichungen, aus der Matrix-
Darstellung herleiten. Die einzelnen Terme basieren dabei auf der Grundlage der allgemeinen 
Enzymkinetik von Michaelis und Menten (1913). Für eine gegebene Substratkonzentration 
eines Stoffes ܣ der Konzentration ܿ୅ wird die Umsatzgeschwindigkeit über die Grundglei-
chung 2.2 beschrieben: 
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ݒ ൌ ݒ୫ୟ୶ ⋅ ܿ୅ܭ୑,୅ ൅ ܿ୅ .  (2.2)
Dabei liegen als kinetische Parameter der Gleichung die Michaeliskonstante ܭ୑ zugrunde, die 
als die Substratkonzentration definiert ist, bei der die halbmaximale Umsatzgeschwindigkeit 
erreicht ist. Die maximale Umsatzrate des Enzyms wird mit ݒ୫ୟ୶ bezeichnet. Da die Wachs-
tumsrate ߤ auf der gleichen enzymatischen Aktivität der Bakterien basiert, kann diese mit 
einer qualitativ ähnlichen Gleichung nach Monod (1942) beschrieben werden, mit 
ߤ ൌ ߤ୫ୟ୶ ⋅ ܿ୅ܭ୑,୅ ൅ ܿ୅ െ ܾ . (2.3)
Die Variable ܾ steht für die Sterberate der Bakterien. Damit ergibt sich die Möglichkeit, für 
die jeweiligen Komponenten den Konzentrationszeitverlauf über eine entsprechende DGL zu 
entwickeln. Exemplarisch sei hier das Verhalten der heterotrophen Biomasse ܺ୆, ୌ dargestellt. 
Mit den Reaktionsraten ܴଵ, ܴଶ	und	ܴସ sowie den jeweiligen stöchiometrischen Koeffizienten 
aus der nachfolgenden Tabelle 2.2 ergibt sich  
 
 
Nach dem gleichen Muster können für die 12 übrigen Komponenten die entsprechenden Dif-







݀ݐ ൌ 1	 ൉ 	ܴଵ ൅ 1	 ൉ ܴଶ െ 1	 ൉ ܴସ	
ൌ ߤୌ ∙ ൬ ܵୗܭୗ ൅	ܵୗ൰ ∙ ൬
ܵ୓
ܭ୓ୌ ൅ ܵ୓൰ ∙ ܺ୆,ୌ ൅ ߤୌ ∙ ߟ୥ ൬
ܵୗ
ܭୗ ൅ ܵୗ൰ ∙ ൬
ܭ୓ୌ
ܭ୓ୌ ൅ ܵ୓൰
∙ ൬ ܵ୒୓ܭ୒୓ ൅ ܵ୒୓൰ ൉ ܺ୆,ୌ െ ܾୌ ∙ ܺ୆,ୌ	 . (2.4) 
  
Tabelle 2.2.: Matrix Darstellung des ASM1 
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2.2.3 Annahmen und Restriktionen des ASM1-Ansatzes 
Zur Verwendung des Modells müssen bestimmte Randbedingungen und Restriktionen defi-
niert werden: 
 
 Das Modell ist für Abwasserfrachten kommunaler Kläranlagen ausgelegt. Daran werden 
alle Parameter geeicht. Für Industrieabwässer muss der Parametersatz neu beschrieben 
werden.  
 Obwohl der pH-Wert berechnet wird, sind die Reaktionsprozesse nicht von diesem abhän-
gig.  
 ASM1 arbeitet bei einer konstanten Temperatur. Einige Parameter können temperaturab-
hängig angepasst werden. 
 Die Vielfalt der am biologischen Reinigungsprozess beteiligten Mikroorganismen wird 
nur durch zwei Gruppen, den heterotrophen und autotrophen Bakterien, abgebildet.  
 Die Fraktion des leicht abbaubaren Substrats (ܵୗ) wird nicht weiter unterteilt. Änderungen 
der Abwassercharakteristik werden somit nur begrenzt erfasst. 
 Limitierungen an anorganischen Nährstoffen wie z. B. Phosphor oder Stickstoff werden 
beim Wachstum der Biomasse nicht berücksichtigt. 
 Der Einbau von partikulärem Kohlenstoff in die Biomasse erfolgt instantan. 
 Die Hydrolyse von organischem Kohlenstoff- und organischen Stickstoffverbindungen 
erfolgt simultan mit gleichen Reaktionsraten. 
 Die Absterberate ist unabhängig von der Art des momentan vorhandenen Elektronenak-
zeptors (ܵ୒୓, ܵ୓). 
2.3 Physikalische Eigenschaften des Belebtschlamms 
Belebtschlamm besteht im Wesentlichen aus Mikroorganismen, organischen und anorgani-
schen Komponenten, gebundene und umgebende Flüssigkeit. Zusammen mit weiteren Kom-
ponenten bilden die Mikroorganismen zusammenhängende Strukturen aus, die als Be-
lebtschlammflocken bezeichnet werden. Da dieses System biologisch hoch aktiv ist, reagiert 
es auf äußere Einflüsse, wie z. B. den Abwasserinhaltsstoffen, den Sauerstoffgehalt, den pH-
Wert und die Temperatur. So verändert sich die Struktur der Flocken bei sinkendem Sauer-
stoffgehalt von kompakten kugeligen Gebilden hin zu filamentdurchzogenen Strukturen. 
Martins et al. (2004) beschreiben in ihrer Arbeit die Ausbildung der Flockenstruktur in Ab-
hängigkeit des gelösten Sauerstoffgehalts. Je nach Randbedingung können fadenförmige Or-
ganismen im sauerstoffarmen Milieu einen Wachstumsvorteil haben, weil sie durch ihr größe-
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res Oberfläche-zu-Volumen-Verhältnis mehr Sauerstoff aufnehmen können. In Abbildung 2.2 
sind beide Ausprägungen zu sehen. Die rechte Flocke ist im Vergleich zur linken deutlich 
kompakter. Die Unterschiede in der Flockenmorphologie lassen vor allem Unterschiede im 
Sedimentationsverhalten und der Reinigungsleistung erwarten. Im Kläranlagenbetrieb kann es 
zum negativen Effekt der Blähschlammbildung kommen, ein sich auf der Wasseroberfläche 
ausbildender Schaum. Wett et al. (2009) ermittelten, dass die Mikroorganismen in einer Mat-
rix aus extrazellulären polymeren Substanzen eingebettet sind. Diese hat ebenfalls einen Ein-
fluss auf die Morphologie und Reinigungsleistung der Belebtschlammflocken. Es konnte je-
doch gezeigt werden, dass kurzfristige Schwankungen der Abwasserinhaltstoffe, die auch 
simulativ Berücksichtigung finden, keine Veränderung der Matrix zur Folge haben. Insofern 
kann diese vereinfacht als konstant angenommen werden. Es wird deutlich, dass eine exakte 
Übertragung von experimentell gewonnenen Messdaten eines Modellschlamms auf beliebig 
andere Schlämme schwierig ist. Deshalb wird bei der Modellierung der Rheologie und des 
Sedimentationsverhaltens auf eine große Versuchsdatenbasis zurückgegriffen. Gleichzeitig 
muss erwähnt werden, dass trotz der großen Datenbasis die Fehlertoleranzen immer noch 
hoch sind.  
 
                     
Abbildung 2.2: Flockenmorphologien zweier Belebtschlämme. Links: von Filamenten durchzogen. Rechts: 
kugelig, kompakte Flockenform nach Martins et al. (2004). 
2.3.1  Sedimentation des Belebtschlamms 
Die Abwasser-Belebtschlamm-Suspension kann durch Schwerkrafteinwirkung zur Entmi-
schung gebracht werden. Die in dem Fall sedimentierenden Schlammflocken können durch 
die Absetzgeschwindigkeit ݒୱ beschrieben werden, die vor allem vom Trockensubstanz ( TS )-
Gehalt des Schlamms abhängig ist. Je nach Schlammindex (ISV) und Flockenform kann das 
Verhalten jedoch variieren. Der ISV stellt das Verhältnis von Schlammvolumen zu TS-Anteil 
einer Belebtschlammprobe TS୆୆ dar. Das Schlammvolumen ୱܸ ist wiederum das Volumen des 
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aufschwimmenden und abgesetzten Schlammes addiert, das sich nach 30 Minuten in einem 
vorher gut durchmischten und normierten 1-Liter-Standzylinder abgesetzt hat. Ein niedriger 
ISV bedeutet eine kompaktere Flockenform, was zu größeren Sinkgeschwindigkeiten führt.  
Die Absetzgeschwindigkeit wird durch Absetzversuche bestimmt, bei denen eine be-
stimmte Menge Schlamm suspendiert und sedimentiert wird. Bei der Sedimentation bildet 
sich eine Klarwasserzone über dem Schlamm aus. Der Übergang von Schlamm zu Klarwasser 
wird Schlammspiegel genannt. Wertet man den Schlammspiegel mit der Standzeit des Ver-
suchs aus, so erhält man einen der Abbildung 2.3 a) analogen Verlauf. Nach einer Flockungs-
phase setzt behindertes Absetzen ein, auch als lineare Absetzphase bekannt. Der Schlamm-
spiegel bewegt sich mit dem darunter liegenden Bereich in einer einheitlichen Geschwindig-
keit zu Boden. Bei Belebtschlamm tritt behindertes Absetzen ab einem TS > 1 g/l auf. Im Bo-
denbereich des Versuchszylinders findet eine Aufkonzentrierung statt, die in der Übergangs-
zone eine Verlangsamung des Absetzens bewirkt. Während der Schlammbehandlung wird der 
Wasseranteil im sedimentierten Flockengerüst noch weiter reduziert (Deininger et al., 2004).  
Um das Absetzverhalten zu modellieren, haben sich Ansätze etabliert, in denen die 
Absetzcharakteristik indirekt erfasst wird. Je nach TS-Gehalt werden dem Schlamm eine Ab-
sinkart und eine Sinkgeschwindigkeit zugewiesen. Dabei werden vier Regionen unterschie-
den, gezeigt in Abbildung 2.3. Die Region 1 umfasst sehr niedrige TS-Gehalte, bei denen da-
von ausgegangen wird, dass nur sehr kleine, nicht sedimentierbare Partikeln, vorhanden sind. 
Liegt eine höhere Konzentration als die der nicht absetzbaren Stoffe vor, steigt die Sinkge-
schwindigkeit mit zunehmender Konzentration an (Region 2). Dies geschieht aufgrund zu-
nehmender Flokkulation und Partikelgröße. Die Region 3 beschreibt die maximale Sinkge-
schwindigkeit und liegt in der Regel zwischen 0,2 und 1,0 g/l TS-Gehalt. Hier wird die maxi-
male Teilchengröße berücksichtigt, bei der keine gegenseitige Behinderung beim Absinken 
auftritt. Sind höhere Trockensubstanzgehalte zu verzeichnen, setzt behindertes Absetzen ein, 
bei dem die Sinkgeschwindigkeit mit zunehmenden TS-Gehalt abnimmt (Schuhmacher, 
2006).   
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Abbildung 2.3: a) Absetzverhalten des Belebtschlamms nach Pflanz (1966).     
  b) Verlauf der Sinkgeschwindigkeit bei steigendem TS-Gehalt nach Takács (2008). 
2.3.2  Rheologie des Belebtschlamms 
Die Rheologie des Belebtschlamms unterscheidet sich ganz erheblich von der des reinen Was-
sers. Um das Fließverhalten unterschiedlicher Medien beschreiben zu können, wird der Zu-
sammenhang zwischen Schubspannung ߬ und Scherrate ሚܵ betrachtet, wobei die Schubspan-
nung die auf die Scherfläche bezogene und in Strömungsrichtung wirkende Kraft ist, die zur 
Aufrechterhaltung der Scherrate benötigt wird. Standardmäßig wird dies im Rotationsvisko-
simeter gemessen. Dabei wird ein exakt bestimmter Körper in einer Flüssigkeit mit einer fest-
gelegten Drehgeschwindigkeit angetrieben und das dazu benötigte Drehmoment gemessen. 
Aus den ermittelten Daten lässt sich die dynamische Viskosität ߟ der Flüssigkeit bestimmen, 
die für ein newtonsches Fluid mit dem Index N dem folgenden Zusammenhang folgt: 
߬୒ ൌ ߟ୒ ∙ ሚܵ . (2.5) 
Im Vergleich zum newtonschen Medium zeigen Suspensionen häufig ein strukturviskoses 
Verhalten, bei dem die Viskosität eine Funktion der Scherrate selbst ist. Wird die Suspension 
durch erhöhte Scherraten beansprucht, so zerreißen innere Bindungen und die Viskosität 
nimmt ab: 
߬ ൌ ߟ ൫ ሚܵ൯ ∙ ሚܵ .  (2.6)
Sind im ruhenden Zustand Vernetzungen vorhanden, muss zuerst eine sogenannte Fließgrenze 
߬଴ mit einer Mindestschubspannung überwunden werden, damit ein Fließen überhaupt statt-
finden kann. Dieses Verhalten wird meist durch ein ideales Bingham Medium, gekennzeichnet 
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߬୆ ൌ ߬଴ ൅ ߟ୆ ∙ ሚܵ . (2.7)
Beim Herschel Bulkley Fluid treten Strukturviskosität und Fließgrenze gemeinsam auf, was 
mit dem Modellfaktor M im Exponenten durch die folgende Gesetzmäßigkeit dargestellt wer-
den kann: 
߬ ൌ ߬଴ ൅ ߟ ∙ ሚܵெ . (2.8)
Belebtschlamm verhält sich bei einem TS-Gehalt von unterhalb 1 g/l nahezu wie reines Was-
ser, während bei höheren Feststoffkonzentrationen sich ein stark nicht-newtonsches Fließver-
halten einstellt. Abbildung 2.4 stellt einige Fließkurven im Diagramm gegenüber. 
Abbildung 2.4: Fließkurven verschiedener Fluide, aus Schumacher (2006). 
Aktuelle Veröffentlichungen von Ratkovich et al. (2013) und Piani et al. (2014) machen deut-
lich, dass noch große Unsicherheiten bei der Beschreibung der Belebtschlammrheologie, vor 
allem bei geringer TS, vorhanden sind. Das liegt zum Teil daran, dass die rheologischen Be-
sonderheiten erst bei höherer TS zum Vorschein kommen und Untersuchungen sich haupt-
sächlich auf den Bereich der Nachklärung und der Membranbelebung konzentrieren, bei de-
nen Feststoffkonzentrationen von über 7 g/l üblich sind. Während Günder (1999) angibt, dass 
sich ein nicht-newtonsches Fließverhalten bei Belebtschlamm erst ab etwa 4 g/l einstellt, 
konnte Schumacher (2006) mit einer deutlich größeren experimentellen Datenbasis nachwei-
sen, dass dieses Verhalten schon bei niedriger TS, etwa zwischen 2 – 4 g/l, stattfindet. Dies 
lässt sich vorrangig auf folgende zwei Ursachen zurückführen: Zum einen erzeugen die Mik-
















de, die eine Gelierung bewirken, zum anderen bewirkt die Fädigkeit bzw. Morphologie der 
Mikroorganismen im Belebtschlamm ein strukturviskoses Fließverhalten. 
Ein Teil der publizierten Messergebnisse wird für die Modellierung der Be-
lebtschlammrheologie in dieser Arbeit verwendet. Abbildung 2.5 zeigt exemplarisch Messun-
gen der Viskosität zweier Schlämme mit einer TS von 4,2 g/l sowie zwei Messungen von 
Lakehal et al. (1999) und Casey (1992). Im Bereich niedriger Scherraten, unterhalb von 1/s, 
ist zu erkennen, dass die Viskosität stark ansteigt. Es scheint, als müsse im Medium eine inne-
re Struktur überwunden werden, nach deren Zusammenbruch sich dann eine deutlich niedri-
gere Viskosität einstellt. Dies geht aus der Arbeit von Dick und Ewing (1967) hervor, die in 
ihren Ergebnissen beschreiben, dass die Rheologie bei geringen Konzentrationen von der Fä-
digkeit des belebten Schlamms dominiert wird. Blähschlamm mit einer TS von 1,5 g/l weise 
eine ähnliche Fließgrenze auf, wie beispielsweise Belebtschlamm mit 4,1 g/l aus einer Anlage 
mit wenig Substratzufluss. 
 
 
Abbildung 2.5: Viskositätsmessung zweier Belebtschlämme mit einem TS von 4,2 g/l von Schumacher (2006). 
2.4 Grundlagen zum Sauerstoffeintrag und Stofftransport  
Der Sauerstoff stellt als essentieller Reaktionspartner und limitierender Faktor eine kritische 
Größe für die Mikroorganismen dar. Diesen benötigen sie zum Abbau organischer Verbindun-
gen und zur Nitrifikation. Der Sauerstoffeintrag in das Belebungsbecken wird durch am Be-
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ckenboden angebrachte Belüftungselemente realisiert. Im Regelfall werden Teller oder Plat-
tenbelüfter eingesetzt. Der Stofftransport von der Gasblase bis zum Inneren der Be-
lebtschlammflocke ist in Abbildung 2.6 schematisch dargestellt. 
 
 
Abbildung 2.6: Schematische Darstellung des Sauerstofftransports von der Gasblase in eine Belebtschlammflocke. 
Die folgenden Transportvorgänge sind dabei von Bedeutung: 
1) Diffusion (auch Konvektion bei großen Blasendurchmessern) aus dem Kernbereich der 
Blase an die Phasengrenzfläche Gas/Flüssigkeit. 
2) Stoffübergang durch die Phasengrenzfläche Gas/Flüssigkeit. 
3) Diffusion des Gases von der Grenzfläche in die umgebende Flüssigkeit (Bulk). 
4) Konvektiver Stofftransport durch die umgebende Flüssigkeit. 
5) Diffusion von der umgebenden Flüssigkeit an die Belebtschlammflocke. 
6) Stoffübergang in das Innere des Zellverbandes. 
7) Diffusion zur einzelnen Zelle. 
 
Der Transportvorgang kann vereinfacht werden, wenn man folgende Annahmen trifft: 
 
 Der Konzentrationsunterschied zwischen Kern und Phasengrenzfläche innerhalb der Gas-
blase ist vernachlässigbar klein. 
 Die Phasengrenzfläche ist dünn und durchlässig und stellt somit keinen Widerstand dar. 
 Im Kern der Flüssigphase herrscht turbulente Durchmischung mit instantanem Konzentra-
tionsausgleich. 
 Der Sauerstoff wird an der Phasengrenzfläche zum Zellagglomerat sofort verbraucht. 




Zwei bekannte Modelle, mit denen sich die Vorgänge an der Phasengrenzfläche beschreiben 
lassen sind die Zweifilmtheorie von Lewis und Whitman (1924) und das Penetrationsmodell 
von Higbie (1935). Bei dem Zweifilmmodell finden der Stoffaustausch und der gesamte 
Transportwiderstand zwischen zwei Fluiden in einem engen Bereich um die Phasengrenze 
statt. Die Grenzschichtdicke wird flüssigkeitsseitig mit	ߜ୐, gasseitig mit ߜୋ	angenommen. 
 
Abbildung 2.7:  Konzentrationsverläufe nach dem Zweifilmmodell von Lewis und Whitman (Baehr und Stephan, 
2010). 
Wie in Abbildung 2.7 gezeigt, verändert sich die Konzentration über die Grenzschicht von ܿஶ 
in der Kernströmung auf die Konzentration ܿ୔ୋ an der Phasengrenzfläche. Da in der Kern-
strömung ideale Durchmischung herrscht, ist ܿஶ konstant. An der Phasengrenzfläche stellt 
sich eine Gleichgewichtskonzentration ein, die mit Hilfe der Henry Gleichung über die Gas-
phasenkonzentration ܿୋ oder dem Partialdruck ݌ୋ durch den Henry-Koeffizient ܪ oder der 
Henry-Zahl He approximiert werden kann, mit 
ܿ୐,୔ୋ ൌ ݌ୋ,୔ୋܪ݁ ൌ
ܿୋ,୔ୋ
ܪ . (2.9) 
Der Stoffstrom ሶ݊ ୋ aus der Gasphase heraus und 	 ሶ݊ ୐	in die Flüssigkeit hinein wird mit der 
Konzentrationsdifferenz, der Stoffaustauschfläche	ܣ, dem Stoffübergangskoeffizienten ߚ	und 
dem Diffusionskoeffizienten gasseitig ܦୋ bzw. flüssigkeitsseitig ܦ୐ bestimmt: 














   ሶ݊ G    ሶ݊ L 
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ሶ݊ ୐ ൌ െߚ୐ ∙ ܣ ∙ ൫ܿ୐,୔ୋ െ ܿ୐,ஶ൯ . (2.11) 
Dabei gilt für den Stoffübergangskoeffizienten 
ߚୋ ൌ 	ܦୋߜୋ und ߚ୐ ൌ
ܦ୐
ߜ୐ . (2.12) 
Aus Kontinuitätsgründen gleicht der Stoffstrom aus der Gasphase heraus dem Stoffstrom in 
die Flüssigphase hinein, sodass nur eine Seite modelliert werden muss. Setzt man die beiden 
Stoffströme gleich, so ergibt sich mit Hilfe des Henry-Gesetzes für den Gesamtstoffstrom 
 







ܪ݁ ߚୋ . (2.14) 
Da der Diffusionskoeffizient von Gasen zum einen um den Faktor 10 000 größer und zum 
anderen proportional zum Stoffdurchgangskoeffizient ݇୐ ist, kann er meist vernachlässigt 
werden, d. h. 
݇୐ ൎ ߚ୐ ൌ ܦ୐ߜ୐ . (2.15) 
Die Bestimmung der Grenzschichtdicke ist aus experimenteller Sicht jedoch schwierig zu 
realisieren. Higbie (1935) formulierte die These, dass der Stoffübergang nicht wie bei dem 
Zweifilmmodell in einer eingelaufenen, laminaren Grenzschicht stattfindet, sondern dass 
vielmehr ein Stoffaustausch durch Fluidelemente bei der direkten Berührung beider Phasen 
instationär erfolgt. Fluidelemente gelangen durch Turbulenz an die Phasengrenzfläche, neh-
men durch molekulare Diffusion innerhalb einer bestimmten Kontaktzeit ݐୣ eine bestimmte 
Menge Gas auf und bewegen sich wieder in den turbulenten Kern der Flüssigkeit zurück. In 
Abbildung 2.8 ist die Penetrationstheorie schematisch dargestellt. 
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Abbildung 2.8: Darstellung der Penetrationstheorie nach Higbie (1935). 
Higbie entwickelte aus dem zweiten Fick´schen Gesetz die theoretische Gleichung für den 
Stoffübergangskoeffizienten zu 
݇୐ ൌ 2 ඨ ܦߨ ⋅ ݐୣ . (2.16) 
In guter Näherung lässt sich 	ݐୣ aus der Relativgeschwindigkeit der Blasen ݒ୆ und dem Bla-
sendurchmesser ݀୆ bestimmen, mit  
ݐୣ ൌ ݀୆ݒ୆ . (2.17) 
Wegen der problematischen Bestimmung der Grenzschichtdicke, wird ݇୐ häufig experimen-
tell ermittelt. So wird dieser von Sauerstoff durch Absorptions- und Desorptionsmessungen in 
reinem Wasser bestimmt, wobei die Änderung der Sauerstoffkonzentration in einem Kontroll-
volumen während und nach der Belüftung aufgezeichnet wird. Der Quotient aus Stoffaus-
tauschfläche ܣ୔ୋ und Reaktorvolumen	ܸୖ  ist die spezifische Phasengrenzfläche	ܽ. Multipli-
ziert man diese mit dem Stoffübergangskoeffizienten, so erhält man den volumetrischen Stoff-
übergangskoeffizienten ݇୐ܽ durch 
݇୐ ∙ ܣ୔ୋܸ ൌ ݇୐ܽ . (2.18) 
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Mit Hilfe des ݇୐ܽ-Wertes kann durch die Differenzialgleichung 2.19 die Konzentrationsände-
rung des Sauerstoffs in der Flüssigkeit mit  
݀ܿ୐
݀ݐ ൌ ݇୐ܽ ∙ ቀ
݌ୋ
ܪ݁ െ ܿ୐ቁ  (2.19) 
beschrieben werden. Integriert man diese, so ergibt sich Gleichung 2.20 zu 
ܿ୐ሺݐሻ ൌ ݌ୋ,ஶܪ݁ െ ቀ
݌ୋ,ஶ
ܪ݁ െ ܿ୐,଴ቁ ∙ ݁
ି௞ై௔∙௧ . (2.20) 
Die Phasengrenzfläche kann angenähert mit dem Gasvolumenanteil ߮ୋ und den Blasengrößen 
verschiedener Durchmesser ݀୆౟ berechnet werden: 
ܽ ൌ෍ 6 ∙ ߮ୋ݀୆౟ ∙ ሺ1 െ ߮ୋሻ௜
. (2.21) 
2.4.1 Einfluss des Belebtschlamms auf den Sauerstoffeintrag  
Führt man Absorptions- oder Desorptionsmessungen in Belebtschlamm durch, so kann festge-
stellt werden, dass der ݇୐ܽ-Wert zum Teil stark von dem des reinen Wassers abweicht. Die 
Gründe dafür sind bis dato noch nicht vollständig geklärt, da viele äußere Randbedingungen 
und Eigenschaften des Schlamms eine Rolle spielen. So werden von Steinmetz (1996) die 
Abhängigkeiten des ݇୐ܽ von Abwasserinhaltsstoffen, wie zum Beispiel Tensiden oder Salzen, 
Stoffwechselprodukten und Betriebsparametern der Kläranlage beschrieben. Um den Unter-
schied des ݇୐ܽ von Sauerstoff in Belebtschlamm zu dem von Sauerstoff in reines Wasser be-
schreiben zu können, wird der Sauerstoffzufuhrfaktor ߙ definiert durch 
ߙ ൌ ݇୐ܽ୆ୣ୪ୣୠ୲ୱୡ୦୪ୟ୫୫݇୐ܽୖୣ୧୬ୣୱ୛ୟୱୱୣ୰ . (2.22) 
Mit dem α-Wert wird also der Einfluss des Belebtschlamms auf den Sauerstoffeintrag betrach-
tet und gekennzeichnet, ob sich der Sauerstoffeintrag im Vergleich zu Reinwasserbedingun-
gen verbessert oder verschlechtert hat. Im Regelfall wird der Sauerstoffeintrag durch Abwas-
serinhaltsstoffe verringert, sodass der Wert von α kleiner eins wird.  
Zlokarnik (1980) zeigt die Auswirkungen von bereits geringen Mengen an nichtioni-
schen Tensiden und den Einfluss der Geometrie auf das Koaleszenzverhalten von Blasen. 
Diese Untersuchungen griff Wagner (1991) auf und ermittelte in Abhängigkeit des Tensidge-
halts α-Werte zwischen 0,65 und 0,8. Seinen Ausführungen nach sinkt dieser tendenziell mit 
abnehmender Oberflächenspannung, wobei er aber keine konkrete Korrelation feststellen 
konnte. Die Begründung liegt an zwei gegenläufigen Effekten: Zum einen bewirken Tenside 
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durch das Herabsetzen der Oberflächenspannung kleinere Blasengrößen, was den Sauerstoff-
eintrag erhöht, zum anderen lagern sich die Tenside an die Blasengrenzfläche an und behin-
dern damit den Stoffdurchgang. Umfangreiche Arbeiten von Steinmetz (1996) lassen den 
Schluss zu, dass Änderungen des α-Werts nicht einem einzelnen Einflussparameter wie der 
Tensidkonzentration oder der Konzentration an extrazellulären Polymeren zuzuordnen seien, 
sondern vielmehr deren gegenseitigen Beeinflussung. Es konnte allerdings die Tendenz eines 
abnehmenden α-Wertes bei steigendem TS-Gehalt festgestellt werden. Neben Wolfbauer et al. 
(1977) und Kayser (1967) wurde dieser Einfluss von Günder (1999) und Moldt (2001) aus-
führlicher experimentell untersucht. Abbildung 2.9 zeigt eine Darstellung experimentell be-
stimmter α-Werte in Abhängigkeit des TS-Gehalts. Der beim Belebtschlammverfahren rele-
vante TS-Bereich von ca. 3 – 5  g/l zeigt ߙ-Werte von 0,5 – 0,8 was bedeutet, dass im Vergleich 
zu Reinwasserversuchen der Stoffdurchgang bis zu 50 % reduziert ist. In den aufgelisteten 
Literaturquellen werden gleiche Belüftungsmethoden und Versuchsgeometrien verwendet, 
sodass hier von ähnlichen Strömungsverhältnissen ausgegangen werden kann. 
 
 
Abbildung 2.9:  Abhängigkeit des Sauerstoffzufuhrfaktors ߙ vom TS-Gehalt bei feinblasiger, flächendeckender 
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2.5 Grundlagen der numerischen Simulation von Mehrphasensystemen 
Die in Kapitel 2.4 vorgestellten DGL der biologischen Prozesse sowie die Erhaltungsglei-
chungen von Masse, Energie und Impuls der Strömung sind in der Regel analytisch nicht zu 
lösen. In dieser Arbeit wird deshalb zum Lösen der Gleichungen die numerische Strömungs-
simulationssoftware ANSYS CFX verwendet. Aufgrund der Komplexität dieses Gebietes, 
werden nur die für diese Arbeit notwendigen Grundlagen der numerischen Strömungssimula-
tion im Übersichtscharakter erläutert. Detailinformationen zu der Thematik kann der weiter-
gehenden Literatur nach Paschedag (2005), Bird et al. (2007) sowie Ferziger und Peric (2007) 
entnommen werden. 
In mehrphasigen Systemen liegen meist eine kontinuierliche und eine bzw. mehrere 
disperse Phasen vor. Die genauere Modellierung solcher Systeme verlangt gleichzeitig die 
strömungsmechanische und reaktionstechnische Abbildung, entsprechend dem Stofftransport 
zwischen den Phasen. Die Grundlage der Modellierung bilden Bilanzgleichungen, die für eine 
zu bilanzierende Größe innerhalb eines Kontrollvolumens besagen, dass die Summe aller 
Ströme durch die Grenzflächen des Volumens und deren Volumenquellen gleich der Speiche-
rung der Bilanzgröße sein muss. Prinzipiell stehen bei einer Betrachtung von dispersen Sys-
temen zwei Berechnungsmethoden zur Auswahl. Zum einen kann nach der Euler/Euler-
Methode, zum anderen nach der Euler/Lagrange-Methode vorgegangen werden. Beiden ge-
mein ist, dass die eulersche Phase mathematisch als Kontinuum betrachtet wird. Die in der 
CFD verwendeten Modellgleichungen gehen grundsätzlich von der Kontinuumshypothese 
aus, die besagt, dass einzelne Moleküle nicht zu unterscheiden sind, sondern nur über eine 
Vielzahl von Molekülen gemittelte bzw. abgeleitete Eigenschaften relevant sind. Für die Be-
rechnung einer eulerschen Phase geht man dabei von einem ortsfesten Koordinatensystem 
aus, in welchem alle abhängigen Variablen, wie Druck, Temperatur und Geschwindigkeit be-
stimmt werden. Zusätzlich wird die Wechselwirkung zwischen den Phasen durch Quellterme 
berücksichtigt.  
2.5.1 Euler/Euler-Methode 
Die in der vorliegenden Arbeit verwendete Euler/Euler Methode beschreibt alle im System 
vorhandenen Phasen im ortsfesten Koordinatensystem. Für jede Phase werden Kontinuums-
Bilanzgleichungen gelöst, die mit Phasenwechselwirkungskräften erweitert werden. Für ein 
zweiphasiges System, bei dem die kontinuierliche Fluidphase mit dem Index f und die disper-
se Gasphase mit g gekennzeichnet werden, müssen die Kontinuitätsgleichung und die Impuls-
gleichung gelöst werden. Nach Paschedag (2005) ergeben sich zur Berechnung der Bewe-
gungsgleichungen eines zweiphasigen Systems elf Bestimmungsgleichungen: Für die jeweili-
gen Phasen sind dies die drei Geschwindigkeitskomponenten der Phasenanteile sowie die 
Dichten und, für beide gemeinsam, der Druck. Aus der Massenerhaltung ergibt sich für eine 
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Phase i mit dem Phasenanteil	ߙ୧, der Dichte ߩ und den Geschwindigkeitsvektoren ࢜ damit die 
folgenden Kontinuitätsgleichungen: 
߲ሺߙ୤ߩ୤ሻ
߲ݐ ൅ ׏ሺߙ୤ߩ୤࢜୤ሻ ൌ ߩሶ୲୰ୟ୬ୱ , (2.23) 
߲൫ߙ୥ߩ୥൯
߲ݐ ൅ ׏൫ߙ୥ߩ୥࢜୥൯ ൌ െߩሶ୲୰ୟ୬ୱ . (2.24) 
Tritt eine Phasenumwandlung auf, so steht ߩሶ୲୰ୟ୬ୱ für den volumenbezogenen Massenstrom 
und die selbst definierten Quellterme. Für die Impulsbilanzen gilt mit der Erdbeschleunigung 
ࢍ sowie dem Schubspannungstensor	߬, in Vektorschreibweise für die jeweiligen Phasen: 
߲ሺߙ୤ߩ୤࢜୤ሻ
߲ݐ ൅ ׏൫ߙ୤ሺߩ୤࢜୤࢜୤ሻ൯ ൌ 	׏ሺߙ୤	࣎୤ሻ െ ߙ୤׏݌ ൅ ߙ୤ߩ୤ࢍ ൅ ࡲ୤ ൅ ൫࢜୥ െ ࢜୤൯	ߩሶ୲୰ୟ୬ୱ	,	
߲൫ߙ୥ߩ୥࢜୥൯
߲ݐ ൅ ׏ ቀߙ୥൫ߩ୥࢜୥࢜୥൯ቁ ൌ െ	ߙ୥׏݌ ൅	ߙ୥ߩ୥ࢍ ൅ ࡲ୥ ൅ ൫࢜୤ െ ࢜୥൯	ߩሶ୲୰ୟ୬ୱ		. 
(2.25) 
Für die disperse Phase kann der Term der diffusiven Reibungskräfte ׏ߙ࣎ vernachlässigt wer-
den, da hier runde Partikeln vorgegeben werden, die nicht weiter zerteilbar sind und keine 
innere Reibung aufweisen. Das ࡲ steht für die Summe aller volumenbezogenen Phasenwech-
selwirkungskräfte. Weiterhin benötigt werden die Zustandsgleichungen für die Phasen  
ߩ୧ ൌ ߩ୧ሺ݌, ୧ܶሻ . (2.26) 
Die Gesamtbilanz der Phasenanteile ergibt 
ߙ୤ ൅ ߙ୥ ൌ 1 . (2.27) 
Phasenwechselwirkungskräfte 
Gemäß dem ersten mechanischen Grundprinzip sind die in Gleichung 2.25 genannten Pha-
senwechselwirkungskräfte der kontinuierlichen Phase einer dispersen Phase entgegengerich-
tet: 
ࡲ୤ ൌ െࡲ୥ . (2.28) 
Neben der Kraft durch Druckgradienten und der Gravitationskraft, die in Gleichung 2.25 be-
reits berücksichtigt worden sind, ist die weitaus wichtigste Kraft die Widerstandskraft ࡲ୵, 
resultierend aus der Relativbewegung der Phasen zueinander mit 
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ࡲ୵ ൌ 34
ߩ୤ ߦ
݀୆ ൫࢜܎ െ ࢜܏൯ห࢜܎ െ ࢜܏ห.  (2.29) 
Der Widerstandsbeiwert ߦ ist eine Funktion der Blasen-Reynoldszahl ܴ݁୆. Allgemein be-
schreibt die Reynoldszahl das Verhältnis von Trägheits- zu Reibungskraft mit einer charakte-
ristischen Länge ݀ (bspw. der Blasendurchmesser) zu 
ܴ݁ ൌ ߩ ݒ ݀ߟ . (2.30) 
 
Für ߦ gilt entsprechend 
ߦ ൌ ݂ሺ ܴ݁୆ሻ , (2.31) 
mit der Blasen-Reynoldszahl  
ܴ݁୆ ൌ ߩ୤ ݀୆ߟ ห࢜܎ െ ࢜܏ห.  (2.32) 
2.5.2 Turbulenzmodellierung 
Generell werden in der Strömungsmechanik die laminare Strömung und die turbulente Strö-
mung unterschieden. Charakteristisch für eine laminare Strömung sind parallel verlaufende 
Stromlinien und die Eigenschaft, kleine Störungen wieder stabilisieren zu können. Bei einer 
turbulenten Strömung liegen dreidimensionale und instationäre Wirbel vor, die einen Aus-
tausch aller Transportgrößen quer zur Strömung begünstigen. Der Wechsel zwischen beiden 
Strömungsformen ist nie klar begrenzt, sodass ein Transitionsbereich existiert, bei dem die 
Strömungsformen ineinander übergehen. Der kritische Übergangswert von der laminaren zur 
turbulenten Strömung liegt bei einer kritischen Reynolds-Zahl von ca. ܴ݁୩୰୧୲ ൌ 2300 und ist 
abhängig von der vorliegenden Strömung sowie weiteren Faktoren, wie z. B. der verwendeten 
Geometrie (Oertel et al., 2012). Da die turbulente Strömung einen großen Einfluss auf den 
Impuls- und Stofftransport hat, kommt eine entsprechende Turbulenzmodellierung zum Ein-
satz. Die Turbulenzmodellierung wird für den einphasigen Fall betrachtet und kann dann auf 
den mehrphasigen Fall erweitert werden, wobei für die jeweilige Phase entschieden wird, ob 
sie turbulent ist oder nicht. 
In der Praxis ist nur die prinzipielle Strömungsstruktur von Bedeutung und nicht die 
Anordnung verschiedener Wirbelbilder, sodass die numerische Lösung einer turbulenten 
Strömung trotz fehlender direkter Analogie zur Wirklichkeit zu einem verwendbaren Ergebnis 
führen kann. Ein weiteres Problem bei der numerischen Lösung turbulenter Strömungen ist 
die sehr hohe Zahl an benötigten Stützstellen, um alle Schwankungen der Bilanzgrößen auf-
zulösen. Eine Abschätzung der benötigten Anzahl an Stützstellen für die Menge an Elementen 
ܰ kann durch folgende Gleichung durchgeführt werden (ANSYS, 2009): 
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Bei einem zu groben Rechengitter konvergiert die Simulation nicht oder führt zu einem fal-
schen Ergebnis. Vor dem Hintergrund einer großskaligen Simulation eines Belebungsbeckens 
bieten sich zu dieser sogenannten direkten numerischen Simulation (DNS) auch alternative 
Ansätze an. So wird bei der Large Eddy Simulation (LES) ein gröberes Diskretisierungsgitter 
verwendet, das nur gröbere Wirbelstrukturen auflösen kann. Als dritten Ansatz sind die Rey-
nolds-gemittelten-Navier-Stokes (RANS) Gleichungen zu nennen, die in der vorliegenden 
Arbeit verwendet werden und keine Auflösung der Wirbelstrukturen erfordern. Abbildung 
2.10 zeigt die drei Möglichkeiten der Abbildung von Wirbelstrukturen. 
 
Abbildung 2.10 Möglichkeiten der Wirbelstrukturauflösung turbulenter Strömungen nach Paschedag (2005). 
 
Bei der Reynolds-Mittelung wird für jede abhängige Variable ߔ	eine Mittelung durchgeführt, 
sodass ein zeitlicher Mittelwert ߔഥ und ein sogenannter Schwankungsterm ߔ′ entsteht. Jede 
abhängige Variable kann dann in Abhängigkeit von Ort ݔ୧ und Zeit ݐ als deren Summe be-
rechnet werden mit 
ߔ	ሺݔ୧, ݐሻ ൌ ߔሺݔ୧ሻ ൅ ߔᇱሺݔ୧, ݐሻ . (2.34) 
Bei quasistationären Strömungen berechnet sich der zeitliche Mittelwert mit dem Mittelungs-






݀ݐ . (2.35) 
Damit gilt für die Geschwindigkeit ݒ 
ݒ	ሺݔ୧, ݐሻ ൌ ݒሺݔ୧ሻ ൅ ݒᇱሺݔ୧, ݐሻ . (2.36) 
Die RANS-Methode verfolgt das Ziel, unter der Berücksichtigung von Schwankungsgrößen 
Mittelwerte zu bestimmen, die für die Beschreibung der Hauptströmung verwendet werden. 
Die Ergebnisse der Mittelung über Mittelwerte sind in den folgenden Gleichungen berechnet, 
wobei doppelte Überstriche eine doppelte Mittelung bedeutet: 
ܰ ൌ 5ଷ ∙ ܴ݁ଽସ . (2.33) 
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ߔଵ	ߔᇱଶ ൌ 0	. 
 (2.37) 
Die Produkte der Schwankungsgrößen werden bei der zeitlichen Mittelung berücksichtigt. 
Die Kontinuitätsgleichung bleibt erhalten: 
׏࢜ ൌ 0 . (2.38) 
Für die Impulsgleichung gilt währenddessen  
ߩ ߲߲࢜ݐ ൌ െߩ࢜׏࢜ െ ׏࣎୲ ൅ ߟ׏
ଶ࢜ െ ׏࢖ ൅ ߩࢍ . (2.39) 
Der verwendete symmetrische Reynolds-Spannungs-Tensor ࣎୲ ist wie folgt definiert: 
࣎୲ ൌ ߩ࢜ᇱ ൈ ࢜ᇱ ൌ ߩ	൮
ݒ௫ᇱݒ௫ᇱ ݒ௫ᇱݒ௬ᇱ ݒ௫ᇱݒ௭ᇱ
ݒ௬ᇱݒ௫ᇱ ݒ௬ᇱ ݒ௬ᇱ ݒ௬ᇱ ݒ௭ᇱ
ݒ௭ᇱݒ௫ᇱ ݒ௭ᇱݒ௬ᇱ ݒ௭ᇱݒ௭ᇱ
൲	. (2.40) 
Dieser beschreibt die Interaktion der Schwankungsgrößen, die von ihrem Wirken her 
Schubspannungen entsprechen und deshalb auch Reynolds-Spannungen genannt werden. Da 
die Matrix symmetrisch ist, treten nun sechs unbekannte Interaktionen der Schwankungsterme 
auf sowie drei unbekannte Geschwindigkeiten und der Druck. Zur Lösung stehen jedoch nur 
drei Impulsgleichungen und eine Kontinuitätsgleichung zur Verfügung, sodass ein sogenann-
tes Schließungsproblem entsteht, zu dessen Lösung spezielle Turbulenzmodelle eingeführt 
wurden. Bei isotropen Turbulenzbewegungen wird am häufigsten der Wirbelviskositätsansatz 




Bei diesem Ansatz wird angenommen, dass die turbulenten Spannungen wie Reibungsspan-
nungen mit dem Geschwindigkeitsfeld zusammenhängen, jedoch nicht mit ߟ als Stoffeigen-
schaft, sondern mit dem Austauschkoeffizient ߟ୲, der sog. Wirbelviskosität. Diese wird als 
Hilfsgröße eingeführt und beschreibt die Beziehung zwischen Reynolds-Spannung und dem 
Gradienten der mittleren Geschwindigkeit. Mit dem Kronecker-Delta δ und ߟ୲	wird ࣎୲ defi-
niert mit 




3 ߩ݇ . (2.41) 
Im letzten Term tritt die turbulente kinetische Energie ݇ auf: 
݇ ൌ 12	ห࢜ᇱห ൌ
1
2 ൫ݒ௫ᇱݒ௫ᇱ ൅ ݒ௬ᇱݒ௬ᇱ ൅ ݒ௭ᇱݒ௭ᇱ൯ . (2.42) 
Setzt man nun ࣎୲ für die gemittelte Impulsgleichung ein (Gleichung 2.39), so ergibt sich 
ߩ ߲߲࢜ݐ ൌ െߩ࢜׏࢜ െ ׏ ൤ሺ	ߟ ൅	ߟ୲ሻሺ׏࢜ ൅ ሺ ׏࢜ሻ
்ሻ െ 23 ߩ઼݇൨ ൅ ߟ׏
ଶ࢜ െ ׏࢖ ൅ ߩࢍ	. (2.43) 
Der Rechenaufwand lässt sich so auf eine einzige zu modellierende Größe ߟ୲	reduzieren, die 
wiederum mit geeigneten Turbulenzmodellen bestimmt werden kann, die im Folgenden erläu-
tert werden. 
Das ݇– ߳-Modell 
Dieses Turbulenzmodell ist aus heutiger Sicht industrieller Standard. Es wird durch den fol-
genden Zusammenhang von ݇ und der Dissipationsrate	߳ zur Bestimmung der Wirbelviskosi-
tät verwendet: 
ߟ୲ ൌ ܥஜ ߩ ݇
ଶ
߳ . (2.44) 
Die Konstante ܥஜ beträgt den nach Launder und Spalding (1974) empirisch ermittelten Wert 
von 0,09. Die Dissipation ߳ ist definiert durch 
߳ ൌ ݒ2 |׏࢜ᇱ ൅ ׏࢜ᇱࢀ|ଶതതതതതതതതതതതതതതതതത . (2.45) 
Die Bilanzgleichungen für ݇ und ߳ können nach Paschedag (2005) aus der Differenz zwi-
schen gemittelter und nicht gemittelter Navier-Stokes-Gleichung hergeleitet werden: 
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Dabei stehen auf der linken Seite die lokalen und konvektiven Änderungen von k und	߳, wäh-
rend auf der rechten Seite der Gleichung der erste Term aus molekularem und turbulentem 
Transport der Größen ݇ und ߳ besteht, der zweite als Produktionsterm und der letzte Term als 
Senke fungiert. Für den Produktionsterm ෠ܲ gilt weiterhin 
෠ܲ ൌ െߟ୤2 ห׏࢜ഥ ൅ ׏࢜ࢀതതതห
ଶ. (2.48) 
Die experimentell ermittelten Konstanten der Gleichungen 2.44 – 2.47 sind in Tabelle 2.3 auf-
gelistet. 
Tabelle 2.3: Empirisch ermittelte Konstanten im k-߳-Modell nach Launder und Spalding (1974). 
 
	ܥஜ		 ܥ஫ଵ ܥ஫ଶ ߪ୩ ߪ஫
0,09 1,44 1,92 1,0 1,3 
 
Das k െ ω-Modell 
Das k െ ω-Modell ist das zweite, großtechnisch verwendete Modell, das von Wilcox (1998) 
veröffentlicht wurde und für die Berechnung der wandnahen Strömungen geeignet ist. Bei 
diesem Modell wird anstelle der Dissipationsrate eine turbulente Frequenz ߱ berechnet. Die 
Transportgleichungen ergeben sich damit zu 
Die ersten beiden Terme der linken Seite stehen analog zu Gleichung 2.46 und 2.47 für die 
lokale Änderung und den konvektiven Transport, der erste Term der rechten Seite für den mo-
lekularen bzw. turbulenten Transport, gefolgt vom Produktionsterm der Größen ݇ und ߱ und 
den Senken, die im letzten Term angegeben werden. Die entsprechenden Konstanten der Glei-
	 ߩ ߲߲݇ݐ ൅ ߩ׏ሺ࢜ഥ݇ሻ ൌ ׏൬
ߟ୲
ߪ௞ ׏݇൰ ൅
෠ܲ െ ߩ߳ ,  (2.46) 
	 ߩ ߲߲߳ݐ ൅ ߩ׏ሺ࢜ഥ߳ሻ ൌ ׏ ൬
ߟ୲
ߪఢ ׏߳൰ ൅ ܥ஫ଵ
߳
݇ ෠ܲ െ ܥ஫ଶߩ
߳ଶ
݇ 	. (2.47) 
	
	
ߩ ߲߲݇ݐ ൅ ߩ׏ሺ࢜ഥ݇ሻ ൌ ׏൬
ߟ୲
ߪ୩ ׏݇൰ ൅
෠ܲ െ ߚᇱߩ߳ , (2.49) 
	 ߩ ߲߲߱ݐ ൅ ߩ׏ሺ࢜ഥ߱ሻ ൌ ׏ ൬
ߟ୲
ߪன ׏߱൰ ൅ ߙ
߱
݇ ෠ܲ െ ߚߩ߱
ଶ. (2.50) 
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chungen 2.49 und 2.50 wurden ebenfalls experimentell ermittelt und sind in Tabelle 2.4 auf-
gelistet. 
 
Tabelle 2.4: Experimentell ermittelte Konstanten im k-߱-Modell nach Wilcox (1998). 
 
Das SST Modell  
In den folgenden Kapiteln wird für die Modellierung das sogenannte Shear Stress Transport 
Model (SST) nach Menter (1994) verwendet. Das k–ε-Modell hat seine Gültigkeit im Bereich 
hoher Reynoldszahlen, während das k–ω-Modell häufig zur Modellierung wandnaher Strö-
mungen bei niedrigen Reynoldszahlen verwendet wird. Dafür hat es Schwächen im Bereich 
der Kernströmung. Das SST-Modell vereint das k–ε und das k–ω-Modell durch eine soge-
nannte Blendingfunktion, die den jeweiligen Anteil der beiden Modelle am Ergebnis in Ab-
hängigkeit zur Wand definiert. Da in beiden Modellen die Schubspannungen nicht transpor-
tiert werden und somit eine Überproduktion der Wirbelviskosität stattfindet, wird beim SST-
Modell durch eine zusätzliche Übergangsfunktion die Turbulenz begrenzt. Es darf vorwegge-
nommen werden, dass sich das SST-Modell, mit seiner Mischfunktion von k–ε und k–ω-
Modell, für die Simulation des Sedimentationsverhaltens als gut geeignet herausgestellt hat.  
2.5.3 Stabilitätskriterien 
Zur Abschätzung der Stabilität einer numerischen Berechnung können zum einen das Diffusi-
onsmodul ܯ sowie die Courant Zahl ܥ݋ hinzugezogen werden. Beide Zahlen sind dimensi-
onslose Kennzahlen, die möglichst Werte unter eins annehmen sollten. Das Diffusionsmodul 
ist mit der Berechnungsgittergröße Δx, dem Zeitschritt Δt und dem Diffusionskoeffizienten ܦ 
über  
definiert, während die Courant Zahl durch 
ߙ ߚ ߚ′ ߪ௞ ߪఢ ߳ 
ହ
ଽ  0,075 0,09 2 2 ߚᇱ߱݇
 
ܯ ൌ 2 ∙ ܦ ∙ ∆ݐ∆ݔଶ (2.51) 
ܥ݋ ൌ ࢜ ∙ ∆ݐ∆ݔ (2.52) 
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berechnet werden kann. Damit beschreibt sie die Zellanzahl, die in einem Berechnungs-
zeitschritt von einem Fluidteilchen durchströmt wird. Demnach muss einer Steigerung der 
Berechnungsgitterdichte zwecks Verbesserung des Simulationsergebnisses immer eine Redu-
zierung des Zeitschritts folgen. Andernfalls erhöhen sich beide Kennzahlen, wodurch unter 
Umständen Ungenauigkeiten in der Berechnung auftreten können und eine konvergente Be-
rechnung nicht mehr gewährleistet wird. Bei der Abschätzung der Rechenzeit nach Gitterver-
feinerungen muss dieser Zusammenhang ebenfalls beachtet werden.  
 
2.5.4 Numerische Lösungsverfahren 
Zur Lösung des in dieser Arbeit verwendeten Euler/Euler-Verfahrens werden Erhaltungsglei-
chungen gelöst, die in der Regel analytisch nicht auszuwerten sind. Die gängigsten numeri-
schen Lösungsverfahren sind die Finite-Differenzen-Methode (FDM), die Fini-
te-Element-Methode (FEM) oder die Finite-Volumen-Methode (FVM).  
Bei der FDM werden für die partiellen Differenzialgleichungen Taylorreihenentwick-
lungen gebildet, die an den jeweiligen Gitterpunkten der Berechnung eingesetzt werden. Das 
Verfahren ist effizient und einfach anzuwenden und kann durch die Verwendung von Taylor-
reihen höherer Ordnung in seiner Genauigkeit verbessert werden. Leider ist das Verfahren nur 
bei einfachen Geometrien anwendbar und dazu mathematisch schlecht konditioniert, was dazu 
führen kann, dass Erhaltungsgrößen nicht erhalten bleiben. So kann beispielsweise mehr Mas-
se in einen Gitterpunkt hineinfließen, als tatsächlich wieder hinausfließt.  
Dagegen wird bei der FEM das Simulationsgebiet in Dreiecke oder Quadrate unter-
teilt, deren Eckpunkte als Knoten bezeichnet werden. Unter Berücksichtigung der Rand- und 
Übergangsbedingungen werden für jedes Dreieck oder Quadrat Ansatzfunktionen aufgestellt, 
die mit einer Gewichtungsfunktion multipliziert werden. Diese werden dann in die integrier-
ten Erhaltungsgleichungen eingesetzt und durch Minimierung der Residuen in den Knoten 
eine entsprechende Lösung ermittelt. So können mit diesem Verfahren beliebige Geometrien 
mit Berechnungsgitter diskretisiert und das Gitter lokal verfeinert werden. Bei einem unstruk-
turierten Gitter verliert die errechnete Lösung im Integrationsgebiet jedoch an Genauigkeit.  
Bei der FVM wird der Simulationsraum in einzelne Kontrollvolumina diskretisiert, 
wobei jedes Volumenelement von einem Knoten repräsentiert wird. Mit Hilfe des Satzes von 
Gauß werden die Erhaltungsgleichungen über die einzelnen Volumenelemente in Oberflä-
chenintegrale umgewandelt und somit leichter integrierbar. Zum einen können bei dieser Me-
thode beliebig komplexe Geometrien und darin vorherrschende Strömungen mit einem Gitter 
abgebildet werden, zum anderen findet eine Bilanzerhaltung statt, d. h. es wird sichergestellt, 
dass in ein Volumen nicht mehr hineinfließt, als herausfließt. Von Nachteil ist allerdings, dass 
Interpolation, Differentiation und Integration als Approximationsschritte durchgeführt wer-
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den, was zu einer schwierigeren Implementierung von Verfahren höherer Ordnung führt. Die 
Genauigkeit und Anwendbarkeit liegt zwischen der FEM und FDM. 
Der in der Arbeit verwendete Solver arbeitet nach der FVM. Bei der Integration der 
Flüsse über die Oberfläche werden neben dem Punkt in der Mitte des Volumens weitere Integ-
rationspunkte auf der Oberfläche der Zellwände verwendet. Die Methode des zentralen Diffe-
renzenquotienten berechnet den Wert an der Zellwand aus dem vorherliegenden und nachfol-
genden Zellmittelwert der umgebenden Volumina. Die zu lösende Gleichung für den Wert an 
einem Integrationspunkt Φ୍୔ stellt sich mit einem stromaufwärts liegenden Upwind-Knoten 
Φ୙୔ durch folgende Gleichung dar: 
ߔ୍୔ ൌ ߔ୙୔ ൅ ߚ׏ߔ ⋅ ׏࢘ . (2.53) 
Zum stromaufwärts liegenden Knoten wird mit dem Ortsvektor	࢘ als zweiten Summand die 
sogenannte numerische Advektionskorrektur addiert, die vom Integrationspunkt zum Upwind-
Knoten verläuft. Für die Bestimmung von	ߚ und ׏Φ können drei verschiedene Methoden zur 
Auswahl kommen: Beim Upwind Verfahren erster Ordnung wird ߚ ൌ 0 gesetzt, was einer 
robusten Vorwärts- oder Rückwärtsapproximation für die erste Ableitung im FDM Verfahren 
entspricht und somit frei von Schwingungen ist. Verhält sich die Strömung jedoch quer zum 
Zellgitter, so führt der Abbruchfehler zur numerischen Diffusion. Die numerische Diffusion 
kann mit dem Specific Blend Verfahren reduziert werden, indem bei der numerischen Advek-
tionskorrektur Werte für ߚ zwischen 0 und 1 gewählt werden. Bei ߚ ൌ 1 wird Specific Blend 
zu einem Verfahren zweiter Ordnung und kann damit steile Gradientensprünge gut darstellen. 
Nachteilig ist jedoch, dass es bei einem Verfahren zweiter Ordnung wiederum zu dispersen 
Diskretisierungsfehler kommen kann. Das in der Arbeit angewendete High Resolution Verfah-
ren versucht den Wert für ߚ	 ൌ 	1 in jede Raumrichtung unabhängig voneinander anzunähern 
und in der Nähe von Gradientensprüngen die erste Ordnung anzunehmen, sodass es keine 
Oszillationen bewirkt oder instabil wird und somit einen guten Kompromiss zwischen beiden 
Verfahren darstellt. 
2.5.5 Reaktionstypen und Reaktionsmodelle 
Im verwendeten Simulationsprogramm ANSYS CFX können keine Differenzialgleichungen 
für die Stoffumsätze direkt eingegeben werden. Stattdessen werden sogenannte Single-Step-
Reaktionen verwendet. Das sind einfache Hin- und Rückreaktionen, unter Berücksichtigung 
der entsprechenden, stöchiometrischen Koeffizienten und jeweiligen Reaktionszeit. Als Reak-
tionsmodelle stehen das Eddy Dissipation Model, oder das Finite Rate Chemistry Model zur 
Verfügung. Ersteres kann bei Reaktionen mit einer hohen Damköhler-Zahl erster Ordnung 
angewendet werden, d. h. bei einer Zeitskala der Reaktion ݐୡ୦ୣ୫, die größer als die turbulente 
Zeitskala in der vorliegenden turbulenten Strömung ݐϐ୪୭୵ ist: 
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ܦܽ ൌ ݐୡ୦ୣ୫ݐϐ୪୭୵  (2.54) 
Das Finite Rate Chemistry Model zeichnet sich dadurch aus, dass es sowohl in laminaren als 
auch in turbulenten Strömungen verwendet werden kann. Liegt turbulente Strömung vor, ist 
die Damköhler-Zahl klein, d. h. die Reaktion ist langsam im Vergleich zur turbulenten Zeit-
skala. Dies ist bei den im ASM1-Ansatz berücksichtigten Prozessen der Fall, insofern wird es 
für die Modellierung verwendet.  
2.6 Verweilzeitbestimmung 
Die Verweilzeitverteilung (VWZ) wird in der Verfahrenstechnik dazu benutzt, den Grad der 
Durchmischung eines beliebigen, realen Reaktors zu bestimmen und mit dem eines idealen 
Reaktors zu vergleichen. Dabei können unerwünschte Kurzschlussströmungen oder Totzonen, 
die dem Reaktionsvolumen nicht zur Verfügung stehen, erkannt werden. Verweilzeitprofile 
werden in der Regel durch einen inerten Tracer aufgenommen, der durch den Reaktor fließt 
und dabei nicht an der Reaktion teilnimmt. Zu Beginn einer Messung bei ݐ ൌ 0 wird am Ein-
gang des Reaktors die Konzentration des Tracers sprunghaft geändert. Die Antwortfunktion 
wird am Ausgang des Reaktors gemessen. Die Aufgabe des Tracers erfolgt in der Regel in 
Form einer Sprung- oder Impulsfunktion. Für die simulativen Untersuchungen kann eine Im-
pulsfunktion verwendet werden, bei der, in den ersten Sekunden als Tracer eine inerte Kom-
ponente des ASM1-Modells, z. B. ୧ܺ, hochdosiert hinzugefügt und die Antwort am Reaktor-





3. Zielsetzung und Vorgehen 
3.1 Zielsetzung der Arbeit 
Aus der Problemstellung die Effizienz von Belebungsbecken zu steigern, ergibt sich das über-
geordnete Ziel dieser Arbeit, ein leistungsfähiges Simulationsmodell zu entwickeln, das in 
höherer Genauigkeit als der bisherige Standard die realen Verhältnisse zwischen Stoffwechsel, 
Stofftransport und Hydrodynamik im Belebungsbecken beschreiben kann und es so ermög-
licht, Ablaufwerte vorauszuberechnen sowie Strömungszustände zu bewerten. Biologische 
Reaktionen, wie sie beim Belebtschlammverfahren auftreten, sollen losgelöst von der An-
nahme des idealen Reaktors realitätsnah wiedergegeben werden. Dazu werden auf Basis des 
kommerziellen CFD-Codes geeignete Modelle zur exakten Darstellung der Vorgänge im Be-
lebungsreaktor entwickelt. Dem Verfahrensingenieur wird damit ein Werkzeug in die Hand 
gelegt, welches ihm ermöglicht Optimierungspotenzial zu erkennen und gezielte Optimie-
rungsmaßnahmen zu ergreifen. Zum einen führt dies zu einer Senkung des Energieverbrauchs 
und zum anderen zu freiwerdendem Raum für weitergehende Abwasserreinigungsverfahren, 
wie z. B. die Spurenstoffelimination mit Hilfe von Ozon oder Aktivkohle. Darüber hinaus 
können schlüssige Konzepte zur Neuentwicklung von effizienteren Anlagen durchdacht und 
vor den Baumaßnahmen simulativ geprüft werden.  
Die gänzliche Erfassung des komplexen biologischen Systems stellt eine Herausforde-
rung dar, die nicht nur durch Wissen auf dem Gebiet sondern auch durch die verfügbare Re-
chenzeit begrenzt ist. Als Randbedingung stehen damit in Kontrast zur hohen Abbildungsgüte 
eine vertretbare Simulationszeit und die Robustheit des Modellsystems. Zur Umsetzung der 
Zielsetzung müssen im Wesentlichen die folgenden Punkte im Verlauf der Arbeit konsekutiv 
erarbeitet werden: 
 
1. Rechenzeiteffiziente Modellierung der Mehrphasenströmung 
2. Implementierung der wesentlichen biochemischen Vorgänge durch den ASM1-Ansatz 
3. Modellierung der Rheologie und der Sedimentation von Belebtschlamm 
4. Modellierung des Stofftransports von Sauerstoff in die Belebtschlammsuspension 
5. Verifizierung der implementierten Modelle  
6. Sensitivitätsanalyse zur Erfassung kritischer Faktoren und der Robustheit der Simulation 
7. Verifizierung des entwickelten Gesamtsystems anhand experimenteller Daten 
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3.2 Vorgehensweise  
Für die Entwicklung der Modelle und ihre Implementierung in den Programmcode werden 
größtenteils experimentelle Daten aus der Literatur verwendet. Grundlagenversuche sollen 
nicht Bestandteil der Arbeit sein. Aus den experimentellen Daten werden verwertbare mathe-
matische Modelle konzipiert und in den kommerziellen Programmcode ANSYS CFX imple-
mentiert. Die Implementierung erfolgt bei gleichzeitiger Definition geeigneter Randbedin-
gungen. Die Konsistenz der einzelnen Modelle wird anhand von Simulationen verschiedener 
Testszenarien demonstriert und sorgfältig auf Konformität mit experimentellen Versuchsdaten 
überprüft. Zum einen werden die Versuchseinrichtungen, in denen die Experimente durchge-
führt wurden simuliert und zum anderen großskalige Versuchsgeometrien, die eine praxisnahe 
Bewertung der Ergebnisse ermöglichen, abgebildet. Anschließend finden mit den getesteten 
Modellen die großtechnischen Simulationen des Belebungsbeckens der KA Schwerte statt. Zu 
dessen experimenteller Validierung werden an vorher definierten Messpunkten Abwasserpro-
ben in kurzen Zeitintervallen genommen und chemisch analysiert. Das zeitliche und örtlich 
aufgenommene Konzentrationsprofil ergibt zusammen mit den kläranlageneigenen Sonden-
messungen eine geeignete Validierungsgrundlage.  
Aufgrund der großen Anzahl an Modellparametern, erweist es sich aus ingenieurtech-
nischer Sicht zweckmäßig eine Sensitivitätsanalyse durchzuführen, durch die kritische Para-
meter aufgedeckt und die Aussagekraft des Modells erhöht werden kann. Die kritischen Pa-
rameter haben bei bereits geringen Abweichungen vom Sollwert entscheidenden Einfluss auf 
das Endergebnis. In der Sensitivitätsanalyse werden neben den kinetischen Parametern des 
Belebtschlammmodells auch die physikalischen Einflussfaktoren, wie z. B. die Blasengröße 
oder die Viskosität erfasst. 
Nach der Durchführung der Sensitivitätsanalyse werden konkrete Optimierungsmaß-
nahmen des Belebtschlammprozesses der KA Schwerte vorgeschlagen und simulativ getestet. 
Hier wird als Zielvorgabe die Senkung der eingebrachten Gesamtluftmenge oder des Gesam-
tenergieverbrauchs gesetzt und als Randbedingung die mindestens gleichbleibende Ablauf-




4. Experimente  
Zur Verifizierung der Simulationsergebnisse werden experimentelle Versuchsreihen an der 
KA Schwerte durchgeführt. Die Messungen finden zum einen kontinuierlich am Ausgang des 
Belebungsbeckens statt, zum anderen in kurzen Zeitintervallen am Eingang und innerhalb 
jedes einzelnen Beckenkompartiments. Diese werden als Verifizierungsgrundlage zum Ver-
gleich mit den Simulationsergebnissen herangezogen. Der experimentelle Aufbau, die Durch-
führung und die Ergebnisse werden im Folgenden vorgestellt.  
4.1 Aufbau und Messungen am Belebungsbecken 
Das untersuchte Belebungsbecken ist Teil der nach dem Belebtschlammverfahren funktionie-
renden KA Schwerte mit vorgeschalteter Denitrifikation. Abbildung 4.1 zeigt eine schemati-
sche Darstellung des Belebungsbeckens mit den einzelnen Bezeichnungen der Beckenkom-
partimente, der Ströme und der Sondenmesspunkte (S0 – S7). Das Becken hat eine Gesamt-
länge von 57 m, eine Breite von 22,5 m und eine Beckentiefe von 6,7 m bei einem Wasser-
stand von 5,5 m. Das Gesamtvolumen des Belebungsbeckens beträgt ca. 7 800 m3 und gliedert 
sich in sieben Kompartimente, die durch Überläufe miteinander verbunden sind. Die ersten 
beiden Kompartimente dienen als Denitrifikationsbecken. Der Zufluss in diese Becken erfolgt 
zum einen durch den Abwasserzulauf der Vorklärung (ZUL1), zum anderen durch den Rück-
laufschlamm (RLS) sowie der internen Rezirkulation (REZ). Letztere führt das Wasser aus 
dem letzten Beckenkompartiment (Nitrifikation 1.2, S7) zurück. Die Fließrichtung des Ab-
wassers ist entgegen dem Uhrzeigersinn und wird durch Pfeile an den Überlaufwehren in der 
Abbildung gekennzeichnet. Die Abwasserströme kommen direkt aus der Vorklärung und wer-
den jeweils zu gleichen Teilen den ersten beiden Kompartimenten des Belebungsbeckens zu-
geführt. Es folgen drei Kombinationsbecken (Denitrifikation/Nitrifikation 1.1 – 1.3), die ent-
weder zur Denitrifikation oder zur Nitrifikation eingesetzt werden können. Die letzten beiden 
Kompartimente (Nitrifikation 1.1 – 1.2) stehen unter ständiger Belüftung und dienen damit 
ausschließlich der Nitrifikation. Während der Messkampagne stehen alle Kombinationsbe-
cken ebenfalls unter ständiger Belüftung. Trotz der dynamischen Zu- und Abflüsse ist es Ziel, 




Abbildung 4.1: Modell des Belebungsbeckens der KA Schwerte. Die Probenentnahmestellen sind sternförmig 
markiert. 
Um im weiteren Verlauf der Arbeit die Nachvollziehbarkeit der Beckenkompartimente zu 
erleichtern, wird anstatt der kläranlageninternen Kompartimentbezeichnung (z. B. Nitrifikati-
on 1.1) die entsprechende Messpunktbezeichnung (z. B. S7) gemäß Tabelle 4.1 verwendet. 
Das Beckenkompartiment S3 beinhaltet Belüftungsflächen, wird aber im betrachteten Zeit-
raum lediglich zur Denitrifikation verwendet. 
Tabelle 4.1.: Bezeichnung der Messpunkte und deren zugehöriger Messort. 
Messpunkte Kompartiment 
S1 Denitrifikation 1.1 
S2 Denitrifikation 1.2 
S3 Denitrifikation / Nitrifikation 1.1 
S4 Denitrifikation / Nitrifikation 1.2 
S5 Denitrifikation / Nitrifikation 1.2 
S6 Nitrifikation 1.1 
S7 Nitrifikation 1.2 
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4.1.1 Messtechnisch erfassbare Parameter  
Da das zufließende Abwasser aus vielen verschiedenen Inhaltsstoffen besteht, die zeitlich 
gesehen stark variieren, hat es sich für die ASM-Parametrisierung bewährt, den CSB als 
Summenparameter zur Ermittlung des Kohlenstoffs und den gebundenen Gesamtstickstoff 
(TNb) sowie Ammonium- (NH4-N) bzw. Nitrat-Stickstoff (NO3-N) zur Ermittlung der Stick-
stofffraktionen zu erfassen. Zusätzlich zu den genannten Stoffen wird die Sauerstoffkonzent-
ration in den belüfteten Beckenkompartimenten durch festinstallierte Sonden online aufge-
zeichnet. Neben der durchgeführten Probenentnahme wird die Online-Erfassung von Nitrat 
und Ammonium am Beckenablauf zur Vervollständigung der Bilanz und Messfehlerbetrach-
tung herangezogen.  
4.1.2 Auswahl der Messmethodik 
Die beschriebenen Messparameter lassen sich auf drei unterschiedliche Weisen bestimmen 
und aufgrund ihrer Genauigkeit in drei Klassen unterteilen: (i) Referenz/DIN Verfahren, (ii) 
Betriebsverfahren, (iii) Schnelltests. Da bis auf die Kühlung, Ansäuerung und Filtrierung der 
Proben keine weiteren Vorbereitungen für die Schnelltests notwendig sind und damit der Zeit- 
und Arbeitsaufwand deutlich geringer ausfällt, sind diese die Verfahren der Wahl. Da weiter-
hin die aufzunehmenden Konzentrationsprofile in ihrer Genauigkeit nicht den DIN-Verfahren 
entsprechen müssen, wird in der Arbeit die Probenauswertung mit Hilfe der Küvettentests der 
Firma Hach Lange durchgeführt. Diese Testküvetten beinhalten alle für die Analyse notwen-
digen Chemikalien, sodass nur noch der thermische Aufschluss sowie die photometrische 
Auswertung nötig sind.  
4.1.3 Ermittlung der ASM1 Parameter aus den Messwerten 
Aus den gemessenen Konzentrationswerten werden die Parameter des ASM1 bestimmt. An-
hand des ermittelten CSB-Gehalts der Proben können die organischen Komponenten, wie in 
der nachfolgenden Abbildung 4.2 dargestellt, gegliedert werden. Die prozentuale Gewichtung 
erfolgt nach Menn (1998) und wird in Kapitel 5-Modellierung näher erläutert. 
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Abbildung 4.2: Fraktionierung des Summenparameters CSB für das ASM1-Modellsystem.	
Eine entsprechende Aufteilung kann mit den stickstoffhaltigen Verbindungen ebenfalls vorge-
nommen werden. Der gesamte im Abwasser gebundene Stickstoff, d. h. das Ammonium, Nit-
rat, Nitrit und der organisch gebundene Stickstoff, wird mit dem TNb bestimmt. Indirekt kön-
nen damit die Parameter ܵ୒ୌ, ܵ୒୓, ܵ୒ୈ, ܺ୒ୈ und ܺ୒୍ erfasst werden. Die Parameter ܵ୒ୌ und 
ܵ୒୓, können mit Hilfe von Schnelltests direkt ermittelt werden. Abbildung 4.3 zeigt die Frak-
tionierung des gemessenen Stickstoffs.  
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Tabelle 4.2: Abgeleitete ASM1-Modellparameter aus den messbaren Summenparametern. 
Summenparameter Gemessene Größen ASM1-Modellparameter 
chemischer Sauerstoffbedarf CSB Oxidierbare Stoffe SS, XS, SI, XI, XBH, SND, XND 
Gesamt-Stickstoff TNb Norg, NH4-N, NO3-N, NO2-N SNH, SNO, SND, XND, SNI 
4.2 Durchführung der Probenentnahme und Analyse 
Zur Probenentnahme innerhalb des Belebungsbeckens dient ein an einer Messlanze befestig-
tes Probenentnahmegefäß mit 0,5 l Inhalt. Das Gefäß ist mit einem Stopfen versehen, der nach 
Erreichen der Probenentnahmetiefe von 1,5 – 2 m unterhalb der Wasseroberfläche über einen 
Seilzug gezogen wird. Der Inhalt wird mit verdünnter Salzsäure angesäuert und gekühlt, um 
Folgereaktionen auszuschließen. Die anschließende chemische Laboranalyse erfolgt photo-
metrisch. Zu jeder Probe wird eine Dreifachbestimmung durchgeführt und mit dem daraus 
erhaltenen Mittelwert weiter gearbeitet. Die Reihenfolge der Probenentnahme findet nach 
festem Muster statt: Entsprechend der Fließrichtung des Abwassers werden, beginnend beim 
Belebungsbeckenzulauf (ZUL1), zunächst die einzelnen Beckenkompartimente (S1– S7), der 
Rezirkulationsstrom (REZ1) und Rücklaufschlamm (RLS) nahezu zeitgleich beprobt. Der 
maximale zeitliche Abstand zwischen erster und letzter Messstelle beträgt acht Minuten. Pro-
ben des Beckenzulaufs werden halbstündlich entnommen, eine vollständige Messreihe erfolgt 
im Stundentakt. Nach jeder erfolgten Messreihe schließt sich die sofortige photometrische 
Auswertung an. Die Probenentnahmestellen entlang des Reaktors sind in Abbildung 4.1 als 
sternförmig markierte Symbole mit der Kennzeichnung S1 – S7 zu erkennen. 
4.2.1 Messung des Volumenstroms  
Die Durchflussmessung des Abwassers findet am Kläranlagenzulauf statt. Bei Trockenwetter 
sind die Tagesganglinien bis auf zu vernachlässigende Schwankungen im Fehlertoleranzbe-
reich für jeden Tag nahezu identisch. Der Unterschied zwischen Zu- und Ablaufwerten ist 
durch den Überschussschlammabzug begründet. Abbildung 4.4 verdeutlicht die Kongruenz 
im Tagesgang auf Stundenbasis bei einer viertägigen Trockenwetterperiode. Der Zulaufvolu-
menstrom kann dank der Online-Erfassung genau ermittelt werden. Der Rezirkulationsstrom 
wird an der Kläranlage über eine dreistufige Pumpe geregelt. Die Regelgröße ist dabei die 
Nitratkonzentration am Ablauf des Belebungsbeckens. Im betrachteten Zeitraum liegt der Vo-




Abbildung 4.4: Zu- und Abflüsse zur KA Schwerte während einer Trockenwetterperiode. 
4.2.2 Messungen der Konzentrationen im Zulauf 
Der Zulauf zum Belebungsbecken wird auf CSB, Nitrat- und Ammonium-Stickstoff unter-
sucht. Die gemessenen Konzentrationen werden für die Initialisierung der Simulation ver-
wendet. In Abbildung 4.5 sind die Zulaufmessungen des Ammonium- und Nitratstickstoffs 
aufgezeichnet. Erkennbar ist die konstant niedrige Konzentration an NO3-N, die die 3 mg/l-
Marke nicht übersteigt. Dagegen ist die Zulaufkonzentration an NH4-N deutlich größer und 
liegt im Mittel bei ca. 35 mg/l. Darüber hinaus sind tagesgangtypische Ammoniumpeaks zu 
verzeichnen (10.30 Uhr und 14.30 Uhr), die in der Spitze die dreifache Durchschnittskonzent-
ration erreichen.  
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Ein ähnliches Bild, dargestellt in Abbildung 4.6, liefert der Kohlenstoffzulauf, gemessen als 
CSB. Zwar sind auch hier Schwankungen innerhalb des Tagesganges zu verzeichnen, der 
Durchschnittswert liegt aber bei ca. 350 mg/l CSB. Peaks, wie sie bei den Ammoniumfrachten 
auftreten, sind hier nicht zu erkennen. Für die transiente Modellierung der 
CSB-Zulaufkonzentration wird eine polynomische Ausgleichsfunktion verwendet, die als ge-
strichelte Linie zu erkennen ist.  
Abbildung 4.6: Handmessung der CSB-Konzentration im Zulauf des Belebungsbeckens mit zugehöriger polyno-
mischer Ausgleichsfunktion, die für die Simulation verwendet wird. 
4.2.3 Konzentrationsmessung entlang des Reaktors 
Neben den Zu- und Ablaufmessungen werden Konzentrationsmessungen entlang des Bele-
bungsbeckens durchgeführt. Die ersten drei Beckenkompartimente (S1 – S3) sind unbelüftet, 
die letzten vier (S4 – S7) sind dagegen belüftet. In Abbildung 4.7 sind die Konzentrationen an 
den jeweiligen Messpunkten dargestellt. Am Messpunkt 7 findet neben der Handmessung 
auch die Online-Messung statt. Die Ammonium-Werte zeigen bei niedrigen Konzentrationen 
erhöhte Abweichung zwischen Sonden- und Handmessung. Ein Grund dafür ist der minimal-
detektierbare Grenzwert des verwendeten Schnelltests, der bei etwa 2 mg/l NH4-N liegt und 
unterhalb diesem es nach Herstellerangaben zu größeren Abweichungen kommt. Während-




















Abbildung 4.7: Konzentrationsverlauf des Ammonium-Stickstoffs entlang der Messpunkte am Belebungsbecken 
zu unterschiedlichen Zeiten im Tagesverlauf. 
Die Abbildung 4.8 zeigt die Messung des Nitrat-Stickstoffverlaufs der gleichen Probenaus-
wertungen. Zu erkennen ist zum einen der parallele Verlauf im niedrigen Konzentrationsbe-
reich innerhalb der anoxischen Zonen (Messpunkte 1-3) und der Anstieg nach Messpunkt 4, 
welcher den Beginn des belüfteten Bereichs darstellt. Vergleicht man den Verlauf des Ammo-
niums mit dem des Nitrats, so erkennt man deutlich den gegenläufigen Konzentrationsverlauf. 
Interessanterweise zeigen die Sondenwerte der Nitratmessung im Ablauf stets höhere Werte 
als die Handmessungen. Trotz sorgfältigster Analyse kann die Diskrepanz nicht eindeutig ge-
klärt werden. Ein möglicher Grund könnte der weiterlaufende Denitrifikationsprozess nach 
Probenentnahme sein, der trotz Kühlung und Ansäuerung stattfindet.  
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4.2.4 Messungen des Beckenablaufs 
Neben der manuellen Messung findet am Ausgang des Belebungsbeckens die Online-
Erfassung von Ammonium- und Nitratstickstoff statt. Der Vergleich zwischen Hand- und 
Sondenmessung ist in Abbildung 4.9 dargestellt. Die manuell erfassten Werte liegen bei Nitrat 
unterhalb der Sondenwerte, beim Ammonium oberhalb. Berücksichtigt man den Messfehler, 
liegen die Werte im Toleranzbereich der Sondenmessung. Zusätzlich zur Ammonium- und 
Nitratkonzentration wird der Trockensubstanzverlauf wiedergeben. Die TS-Messung erfolgt 
am Ausgang des Belebungsbeckens. 
 
Abbildung 4.9: Ablaufwerte des Belebungsbeckens: Sondenwerte im Vergleich zur manuellen Probenentnahme. 
4.2.5 Luftzufuhr 
Die Luftzufuhr zu den belüfteten Beckenkompartimenten (S4–S7) wird zentral über eine Ver-
dichterstation angesteuert. Die Belüfterfläche innerhalb eines Beckenkompartiments ist pro-
portional zu dessen Beckenvolumen installiert. Da man von einer gleichmäßigen Druckvertei-
lung ausgehen kann, ist die zugeführte Luftmenge damit dem Beckenvolumen proportional. 
Die Gesamtluftmenge wird online erfasst und lässt sich, unter der Annahme einer nahezu kon-
stanten Druckverteilung im System, auf die einzelnen Beckenkompartimente zurückrechnen. 
Während des Messzeitraumes ist die Luftzufuhr nahezu konstant und wird über eine einfache 
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Abbildung 4.10: Luftzufuhr zum Belebungsbecken während der Messkampagnen. Die durchgezogene Linie stellt 
die in der Simulation verwendete Funktion dar. 
4.3 Messfehlerbetrachtung 
Fehler während der Messung sind niemals völlig vermeidbar und müssen zwischen systemati-
schen und zufälligen unterschieden werden. Als Ursachen können neben den zufälligen Ein-
flüssen statistische Schwankungen angeführt werden. Um bei der Versuchsauswertung den-
noch die Aussagekraft der experimentellen Daten zu untermauern und die simulierten Daten 
einer Verifizierung zu unterziehen, erfolgt eine entsprechende Fehlerbetrachtung. Bei der Pro-
benauswertung kommen als mögliche Fehlerquellen ein falscher Gebrauch der Küvettentests 
und Messgerätefehler in Betracht. Der Einfluss des Messgerätefehlers auf die Varianz der 
Messwerte wird im Folgenden betrachtet. Es wird repräsentativ für jeden Küvettentest aus 
einer Mehrfachbestimmung die Standardabweichung des Tests ermittelt. Die errechnete Stan-
dardabweichung wird mit der von Hach-Lange angegebenen Standardabweichung verglichen. 
Mit der Annahme, dass die Messwerte normalverteilt sind, lässt sich die Varianz ߪଶ der Mess-
reihe ermitteln: 
ߪଶ ൌ ෍ሺݔ௜ െ ̅ݔሻ
ଶ
ܰ െ 1 . (4.1)
Die Standardabweichung σ ergibt sich aus der Wurzel der Varianz. Die berechneten Werte 
finden sich in Tabelle 4.3. Zum Vergleich sind die von Hach-Lange veröffentlichten Stan-




























Tabelle 4.3: Standardabweichungen der an der KA Schwerte ermittelten Messwerte. 
Testnummer: LCK 514 (CSB) LCK 303 (NH4-N) LCK 339 (NO3-N) 
Messwerte (mg/l) 3801/3813/3843 5,67/5,73/5,62 10,45/10,63/10,84 
Mittelwert ̅ݔ  3819 mg/l 5,67 mg/l 10,64 mg/l 
Varianz ߪଶ 468 (mg/l)2 0,002 (mg/l)2 0,0762 (mg/l)2 
Standardabweichung ߪ  21,63 mg/l 0,04 mg/l 0,195 mg/l 
ߪ nach Hach-Lange 7,3 mg/l 0,03 mg/l 0,19 mg/l 
 
Die in Tabelle 4.3 berechneten Standardabweichungen für die Tests LCK 303 und 339 stim-
men gut mit den von Hach-Lange publizierten Werten überein, so dass davon ausgegangen 
werden kann, dass die Messergebnisse dieser beiden Tests die übliche Fehlerunsicherheit 
aufweisen. Die erhöhte Abweichung des Tests LCK 514 vom Literaturwert liegt an der am 
Grenzbereich durchgeführten Dreifachbestimmung sowie der aufwändigeren Handhabung. 
Aus der t-Verteilung lässt sich mit Hilfe von Signifikanztests ein Vertrauensbereich ermitteln, 
in welchem eine bestimmte Prozentzahl ݌ der Messwerte liegt. Da die ermittelten und publi-
zierten Standardabweichungen für den Test LCK 303 und LCK 339 übereinstimmen, werden 
für die beiden Tests die von Hach-Lange für ein Vertrauensintervall von p=0,95 angegebenen 
Werte aus Tabelle 4.4 verwendet.  
Tabelle 4.4: Vertrauensbereich der Küvettentests LCK 303 und LCK 339 nach Hach-Lange. 
Küvettentest LCK 303 LCK 339 






Aufbauend auf den experimentellen Daten und den theoretischen Grundlagen der vorange-
gangenen Kapitel werden mathematische Modelle entwickelt und in die CFD-Software im-
plementiert. Jedem Implementierungsschritt schließt sich eine Simulation und Verifizierung 
an. Zunächst wird ein rechenzeiteffizienter Aufbau der Mehrphasenströmung vorgestellt, an 
den sich die Modellierung der biochemischen Prozesse anschließt. Neben den biochemischen 
Prozessen wird auf die Modellierung der Rheologie und des Absetzverhaltens der Feststoffe 
eingegangen. In Abhängigkeit der Belebtschlammrheologie und den physikalischen Eigen-
schaften des Belebtschlamms wird die Modellierung des Stofftransports durchgeführt. 
5.1 Aufbau der Mehrphasenströmung 
Die belüftete Abwasser-Belebtschlamm-Suspension besteht aus einer gasförmigen Phase 
(Luft), einer wässrigen Phase (Abwasser) und einer festen Phase (Mikroorganismen und Par-
tikeln), die durch eine Dreiphasenströmung nach dem Euler/Euler-Ansatz beschrieben wird. 
Die Darstellung einer vierten Phase, die z. B. extrazelluläre Polymere berücksichtigt, wird aus 
Gründen des Rechenaufwandes nicht weiter verfolgt. 
Als zweckmäßig hat sich die Betrachtung einer Dreiphasenströmung erwiesen, um das 
Gas, die Flüssigkeit und die Bakterienflocken in ihrer Relativbewegung zueinander und den 
Transportprozessen untereinander beschreiben zu können. Im Vergleich zu einer Zweiphasen-
strömung ist in etwa eine Verdoppelung an Rechenzeit zu erwarten. Des Weiteren sind Reak-
tionen zwischen Komponenten unterschiedlicher Aggregatszustände und Eulerphasen mit 
einem erheblichen Mehraufwand an Programmierarbeit verbunden. Da innerhalb einer Euler-
phase nur eine monodisperse Partikelgröße definiert wird, gibt es auch nur eine Sinkge-
schwindigkeit für alle Partikeln, die durch die Dichtedifferenz und den Partikeldurchmesser 
bestimmt wird. Eine Modellierung des Sedimentationsverhaltens in Abhängigkeit vom TS-
Gehalt erscheint damit schwierig. Partikelinteraktionen, wie sie bei der Ausbildung eines 
komprimierbaren Flockengerüsts am Beckenboden vorkommen, sind nicht modellierbar. Da 
gewöhnlich Bakterien und Bakterienflocken in etwa die Dichte von Wasser aufweisen, liegt 
die Überlegung nahe, diese nicht als separate Feststoffphase sondern innerhalb der Flüssig-
phase zu betrachten. Um dennoch die Viskosität der Flüssigkeit und das Sinkverhalten von 
kompakten Flocken beschreiben zu können, werden algebraische Gleichungen implementiert, 
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die es erlauben, einer Komponente innerhalb der Eulerphase eine definierbare Relativge-
schwindigkeit in Abhängigkeit einer Stoffkonzentration zuzuordnen. Dies ist vergleichbar mit 
einem gelösten Ion, das sich in einem elektrischen Feld befindet und sich relativ zur Haupt-
strömung in Richtung einer Elektrode bewegt. In ANSYS CFX ist dies grundlegend mit der 
Algebraic-Slip-Funktion möglich. Dabei kann durch die Vorgabe von Geschwindigkeitsvekto-
ren in den drei Raumrichtungen die Relativbewegung zum umgebenden Fluid festgelegt wer-
den (vgl. Abbildung 5.1).  
 
 
Abbildung 5.1: Links: Implementierung mittels drei separaten Eulerphasen. Rechts: Darstellung einer Pseudo- 
Dreiphasenströmung mit Hilfe der Algebraic-Slip-Funktion. 
Es wird somit eine kontinuierliche Flüssigphase mit gelösten Feststoffpartikeln und eine dis-
perse Gasphase beschrieben. Da die Modellierung dieser zwei Eulerphasen durch den Al-
gebraic-Slip-Ansatz um die Suspensionsviskosität und die Belebtschlammsedimentation er-
weitert wurde, kann man von einer Pseudo-Dreiphasenströmung sprechen. Allerdings müssen 
im Vergleich zur dreiphasigen Modellierung mit dem Euler-Verfahren Einschränkungen in 
Kauf genommen werden: Da die Feststoffpartikeln streng genommen keinen eigenen Raum 
einnehmen, wird mit steigendem Feststoffgehalt die Berechnung der Hydrodynamik ungenau-
er. Der Beitrag zu den Phasenwechselwirkungskräften, wie z. B. der virtuellen Trägheitskraft, 
wird vernachlässigt, was einen Einfluss auf die Berechnung der Gas-Flüssigverteilung hat. 
Die Simulation einer dispersen Phase läuft beim Standard-Euler/Euler-Verfahren in jeweils 
einer Größenklasse ab. Da für eine realistische Darstellung der Gasblasen und der spezifi-
schen Oberfläche allerdings bis zu 100 Größenklassen nötig sind und der Berechnungsauf-
wand dementsprechend groß ist, kommt das sogenannte Multiple-Size-Group-Model (MUSIG) 
zur Anwendung (Krepper et al., 2008). Bei diesem Modell können durch Verknüpfung von 
algebraischen Beziehungen polydisperse Berechnungen durchgeführt werden. Die Größen-
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lich an Rechenzeit eingespart wird. Als zusätzliches Element kann die Koaleszenz und der 
Zerfall von Blasen berücksichtigt werden. Allerdings sind dazu weitere experimentelle Daten 
erforderlich, die bislang in der Literatur nur unzureichend erfasst wurden. Eine experimentelle 
Bestimmung der Blasengrößenverteilung im Belebtschlamm wurde bislang nicht untersucht 
und ist aktuell Gegenstand der Forschung. Die Auswirkungen durch die Verwendung dieses 
Modells werden in einer Sensitivitätsanalyse im Ergebnisteil erörtert. 
5.2 Implementierung des ASM1-Ansatzes 
Als biochemisches Modell der Prozesse im Belebungsbecken kommt die bereits in Kapitel 2.2 
erläuterte ASM1-Idealisierung zum Einsatz. Aufgrund der fundierten Tauglichkeit und Quali-
tät des ASM1-Ansatzes muss das im Rahmen der vorliegenden Arbeit zu konzipierende CFD-
gestützte Modell mit den Prognosen des ASM1 asymptotisch übereinstimmen, wenn die Idea-
lisierungen, unter denen ASM1 gültig ist, vorliegen bzw. approximiert werden. Diese Art von 
asymptotisch zu erfüllende Randbedingung kann als wissenschaftliches Einbettungsprinzip 
verstanden werden. Die Implementierung des ASM1-Ansatzes in die Software ANSYS CFX 
erfordert zunächst eine Um- und Neuberechnung aller Parameter und Konstanten dieses Mo-
dells. Das liegt zum einen daran, dass der verwendete CFD-Code nicht mit Massen, sondern 
mit molaren Einheiten arbeitet und somit alle Größen entsprechend neu definiert werden müs-
sen. Zum anderen werden die kohlenstoffhaltigen Substrate in der Einheit g CSB angegeben, 
was einem Verbrauch an Sauerstoff gleichzusetzen ist. In den Reaktionsgleichungen würde 
dies auf der Eduktseite zu einem negativen Vorzeichen führen. Dieser Besonderheit wird 
durch eine Umrechnung in ein molares Bezugssystem entgegengewirkt. Die Vorgehensweise 
ist vereinfacht wie folgt dargestellt: 
 
 Das massenbasierte ASM1-Modell wird vollständig in die Software Matlab® implemen-
tiert und mit Hilfe programmeigener Solver gelöst. Der so entstehende Konzentrations-
Zeit-Verlauf aller Komponenten wird nach Excel exportiert.  
 Geeignete molare Massen für die einzelnen Substrate werden berechnet. Der Konzentrati-
ons-Zeit-Verlauf aller Komponenten wird durch Division der entsprechenden molaren 
Massen in einen molaren Konzentrationsverlauf umgerechnet. Folgerichtig werden auch 
die Reaktionskonstanten des massenbasierten ASM1-Ansatzes ebenfalls molar umgerech-
net. 
 Ein vollständig molbasiertes DGL System wird in Excel implementiert und der Konzen-
trations-Zeit Verlauf berechnet. Beide Konzentrations-Zeit-Verläufe werden durch eine 
Anpassung der geschwindigkeitsabhängigen Parameter des molaren Systems konsistent 
zur Deckungsgleichheit gebracht. 
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5.2.1 Berechnung molarer Stoffwerte und Konstanten 
Zur Implementierung der in Kapitel 2.4 beschriebenen Reaktionsgleichungen des ASM1-
Modells, finden Anpassungen aller massenbezogenen stofflichen Parameter statt. Die Stoff-
werte sind in ihrer Originalform in Einheiten des Summenparameters CSB berechnet, d. h. 
jede Abwasserkomponente wird in ihrer theoretisch vollständig oxidierten Form als Sauer-
stoffäquivalent ausgedrückt. Für die Umrechnung gilt, dass 32 g CSB genau einem Mol CSB 
entsprechen. Die Komponente ܵ୓ erhält damit die Molmasse von Sauerstoff mit 32 g/mol. Die 
den Ammonium-Stickstoff NH4-N darstellende Komponente SNH, bekommt die molare Masse 
von Stickstoff mit 14 g/mol zugewiesen. Da die Molmassen von den zwei Komponenten ܵ୓ 
und SNH   feststehen, kann zur Berechnung aller weiteren unbekannten Molmassen das Glei-
chungssystem aus Kapitel 2.2.2 aufgelöst werden. Die ermittelten Werte sind in Tabelle 5.1 
aufgelistet. 
Tabelle 5.1: Molare Massen der stofflichen Parameter des ASM1-Modells. 
XB, H SS SNO XB, A SNH XS XP SND XND SALK SO 
gCSB/mol gCSB/mol gN/mol gCSB/mol gN/mol gCSB/mol gCSB/mol gN/mol gN/mol g/mol gCSB/mol 
255,78 160 91,52 255,78 14 160 1343 14 14 61 32 
 
Nach der Bestimmung der Molmassen für die Stoffwerte folgt die Berechnung der kinetischen 
Konstanten und Hilfsgrößen des ASM1-Modells durch Division der molaren Massen. 
Tabelle 5.2: Kinetische Konstanten des ASM1-Modells in mol- und massenbasierter Form. 
Konstanten: KO,H KS KNO 
massenbezogen 0,20 g O2 m-3 20,00 g CSB m-3 0,50 g NO3-N m-3 
molbezogen 6,25 E-03 mol O2 m-3 12,50 E-03 mol CSB m-3 5,46 E-03 mol NO3-N m-3 
    
Konstanten: KO,A KNH KX 
massenbezogen 0,40 g O2 m-3 1,00 g NH3-N m-3 0,03 g Xs CSB (g Zell-CSB)-1 
molbezogen 1,25 E-03 mol O2 m-3 7,11 E-03 mol NH3-N ⋅m-3 1,90 E-03 mol Xs-CSB (mol Zell-CSB)-1 
 
 
Im Gegensatz zu den stöchiometrischen und kinetischen Konstanten können die geschwindig-
keitsbestimmenden Parameter, wie z. B. die bakterielle Wachstumsgeschwindigkeit, nicht 
durch Division von molaren Massen bestimmt werden. Hier erfolgt eine Anpassung der Kon-
zentrationsverläufe des molaren und massenbasierten ASM1-Codes. Dazu wird es vollständig 
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in Matlab implementiert, wobei alle Konstanten und geschwindigkeitsabhängigen Parameter 
den Standardwerten aus Henze et al. (2000) entsprechen. Das DGL-System wird über einen 
Reaktionsverlauf von 13 Stunden relaxiert. Die Sauerstoffkonzentration wird bei der Berech-
nung als konstant angenommen, um mögliche Limitierungen zu verhindern. Anschließend 
erfolgt der Export des Konzentrations-Zeit-Verlaufs aller Komponenten nach Excel, wo die 
berechneten Werte durch ihre entsprechenden molaren Massen geteilt werden, um einen mola-
ren zeitlichen Verlauf zu erhalten. 
In einem parallelen Schritt wird der ASM1-Ansatz bis auf die geschwindigkeitsabhän-
gigen Parameter mit molbezogenen Konstanten aus Tabelle 5.2 aufgebaut und über die Finite-
Differenzen-Methode ein Konzentrations-Zeit-Verlauf erstellt. Im Anschluss wird zwischen 
der quadratischen Abweichung beider Konzentrationsverläufe ein Minimierungsproblem auf-
gestellt, dass mit Hilfe des nichtlinearen Excel-Solvers gelöst wird. Die Variablen sind dabei 
die geschwindigkeitsabhängigen Parameter des molbasierten DGL-Systems. Die final berech-
neten Parameter sind in Tabelle 5.3 aufgelistet. 
Tabelle 5.3: Angepasste geschwindigkeitsbestimmende Parameter und stöchiometrische Koeffizienten des ASM1. 
Parameter μH μA bH bA 
massenbezogen 6,94 E-05 s-1 9,26 E-06 s-1 0,62 s-1 0,62 s-1 
molbezogen 0,01755 s-1 0,00236 s-1 0,00181 s-1 0,00181 s-1 
     
Parameter ka kh 
massenbezogen 0,08 m3⋅CSB (g⋅Tag)-1 3 g XS-CSB (g Zell-CSB⋅Tag)-1 
molbezogen 3,27 E-03 m3⋅CSB (mol⋅Tag)-1 6,91 E-03 mol XS-CSB (mol Zell-CSB⋅Tag)-1 
 
Zuletzt wird die Implementierung der neu berechneten Werte in ANSYS CFX vorgenommen 
und Testsimulationen zur Verifizierung durchgeführt. Dazu wird eine Quadergeometrie ver-
wendet, die keinerlei hydrodynamische Einflüsse aufweist, eine fluide Phase beinhaltet und in 
der alle gasförmigen Reaktionskomponenten bereits in gelöster Form vorliegen. Da beim 
ASM1-Ansatz vom Zustand des idealen Rührkessels ausgegangen wird, kann nun ein direkter 
zeitlicher Vergleich der in Matlab berechneten originalen ASM1-Werte mit den neu bestimm-
ten Werten vorgenommen werden. Das Ergebnis der Implementierung ist in Abbildung 5.2 
Koeffizienten YH YA iXB iXP fP 1/YH 1/YA (4,57+YA)/YA 
massenbezogen 0,67 0,24 0,086 0,06 0,08 1,49 4,17 20,04 
molbezogen 107,2 21,97 0,0061 94,185 0,0001 0,0093 0,046 0,63 
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dargestellt. Ausgehend von festgelegten Startkonzentrationen verläuft die Biomassekonzentra-
tion zwischen beiden Berechnungen nahezu kongruent. Beim Substratverlauf sind nur margi-
nale Unterschiede bei niedrigen Konzentrationen zu erkennen. Die Anpassung der übrigen 
geschwindigkeitsbestimmenden Parameter wird analog durchgeführt und zeigt ebenfalls eine 
sehr gute Übereinstimmung. 
Abbildung 5.2: Simulationsvergleich zwischen massen- und molbasierten ASM1-Werten. Links: Heterotrophe  
und autotrophe Biomasse. Rechts: Leicht gelöste (SS) und ungelöste Substrate (XS). 
5.3 Modellierung der Rheologie von Belebtschlamm 
Die Modellierung der Belebtschlammrheologie nimmt einen entscheidenden Stellenwert ein, 
da darauf aufbauend der Sauerstoffeintrag modelliert wird. In der Literatur sind zahlreiche 
Artikel zu finden, die sich mit der Belebtschlammrheologie beschäftigen und –wie bereits im 
Grundlagenkapitel beschrieben– erkennen lassen, dass die Forschung in diesem Bereich noch 
nicht abgeschlossen ist. Für die Modellierung des betrachteten Systems stellt sich der bilinea-
re Ansatz nach Schumacher (2006) als besonders geeignet heraus. Die in seiner Arbeit durch-
geführte intensive Vermessung von Belebtschlämmen mit TS-Gehalten zwischen 0,1 und 
12 g/l sowie Scherraten zwischen 0 und 15 s-1 bietet für die Modellierung eine gute Grundla-
ge. Die experimentellen Ergebnisse in dem relevanten Konzentrationsbereich von 2 – 5 g/l 
zeigen, dass sich Belebtschlamm bei niedrigen Scherraten durch ein newtonsches Fluid (In-
dex N) und bei höheren durch ein Bingham-Medium (Index B), wie in Abbildung 5.3 zu se-
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Abbildung 5.3:  Der bilineare Viskositätsansatz nach Schumacher (2006). 
Die Schubspannung ߬ wird dabei gemäß Kapitel 2.3.2 nach Gleichung 2.1 und Gleichung 2.3 
für beide Medien berechnet. Die jeweilige Viskosität und die Fließgrenze ߬଴ werden in Ab-
hängigkeit vom TS-Gehalt, der Viskosität ߟ୛ von Wasser und vier empirisch ermittelten Kon-
stanten K1 bis K4 bestimmt: 
In ANSYS CFX wird zur Berechnung der Viskosität die Minimumfunktion aus Gleichung 5.4 
implementiert: 
ߟ ൌ 	ܯ݅݊ሺ߬୒, ߬୆ሻሚܵ
ൌ ܯ݅݊൫൛ሺKଵ ∙ ܶܵ
ଶ ൅ ߟ୵ሻ ∙ ሚܵൟ	, ൛ሺKଶ ∙ ܶܵଶ ൅ ߟ୵ሻ ⋅ ሚܵ ൅ ሺKଷ ∙ ܶܵଷ ൅ Kସ ⋅ ܶܵሻ	ൟ൯
ሚܵ 	. 
(5.4)
Mit der Funktion wird sichergestellt, dass in Abhängigkeit vom TS-Gehalt und der Scherrate 
der jeweils passende Schubspannungsansatz verwendet wird. Die Berechnung der Suspensi-
onsviskosität wird in der Simulation zu jedem Zeitschritt für jede Berechnungszelle durchge-
führt. Die Konstanten ܭଵ bis ܭସ werden aus den in Schumacher (2006) und Ratkovich et al. 
(2013) veröffentlichten Fließkurven mit unterschiedlichen TS-Gehalten durch eine Anpassung 
mit Hilfe des Excel-Solvers neu bestimmt. Durch die rigorose Studie von Literaturmessdaten 
	 ߟ୒ ൌ ܭଵ ∙ ܶܵଶ ൅ ߟ୛ , (5.1)
	 ߟ୆ ൌ ܭଶ ∙ ܶܵଶ ൅ ߟ୛ , (5.2)


















und einer zusätzlichen experimentellen Versuchsdurchführung am Rotationsviskosimeter 
konnte vor allem auch bei niedrigen Scherraten von unter 4 s-1 eine genügend große Versuchs-
anzahl zur Anpassung der Konstanten verwendet werden. Die Abbildung 5.4 zeigt als Beispiel 
die Viskositätsmessungen bei einem maximalen TS-Gehalt von 6,4 g/l von Schumacher 
(2006) und den in Gleichung 5.4 dargestellten bilinearen Modellansatz mit den berechneten 
Konstanten. 
Trotz der ungünstigeren Datenlage bei sehr niedrigen Scherraten ist es dennoch gelun-
gen, ein gut funktionierendes Viskositätsmodell für einen breiten Scherratenbereich aufzustel-
len und zu implementieren. Abbildung 5.5 stellt den berechneten Verlauf der Belebtschlamm-
viskosität in Abhängigkeit des TS-Gehalts und der Scherrate dar. Zur Überprüfung der Im-
plementierung wird ein Versuch in einem exzentrisch angeordneten Rotationsviskosimeter 
stationär simuliert (vgl. Abbildung 5.6). Der innere Kreis dreht sich dabei mit einer Ge-
schwindigkeit von 30 U/min, während der äußere Ring dagegen starr verharrt. Der TS-Anteil 
in der simulierten Flüssigkeit entspricht den im Belebungsbecken vorherrschenden 4 g/l. Die 
simulierten Werte zeigen bei unterschiedlichen Scherraten den in Abbildung 5.7 dargestellten 
Verlauf. Es ist dabei ersichtlich, dass die Simulationsergebnisse den ermittelten Modellwerten 
entsprechen. Die erfolgreiche Implementierung der Suspensionsviskosität konnte damit ge-
zeigt werden. 
 
Kଵ ൌ 0,00348	m5 ⋅ kgି1 ⋅ sି1 
Kଶ ൌ 0,00010	m5 ⋅ kgି1 ⋅ sି1 
Kଷ ൌ 0,0002 m8 ⋅ kg2 ⋅ s2 
Kସ ൌ 0,0048 m2 ⋅ s2 
Abbildung 5.4: Viskositätsmessung bei einem TS-Gehalt von 6,4 g/l, entnommen aus Schumacher (2006). Die 
durchgezogene Linie stellt den bilinearen Modellansatz nach Schuhmacher mit eigener Anpas-
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Abbildung 5.6: Simulation der Viskosität in einem exzentrisch angeordneten Rotationsviskosimeter bei einem TS-
Gehalt von 4 g/l. 
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Abbildung 5.7: Erfolgreiche Implementierung des Modells in den CFD-Code: Vergleich der Simulationsergebnis-
se des Rotationsviskosimeter Versuchs mit Modellwerten aus der Messwertanpassung bei unter-
schiedlichen Scherraten.  
5.4 Modellierung der Sedimentation von Belebtschlamm  
Zur Modellierung der Sedimentation wird auf die in der Literatur veröffentlichten Daten der 
Messkampagnen von Janzen und Rosenwinkel (2005) zurückgegriffen. Wie in Kapitel 2.3.1 
erläutert, lässt sich der Sinkgeschwindigkeitsverlauf in drei Regionen einteilen. In Abbildung 
5.8 ist zu erkennen, dass die Modellanpassung in Region 1 – also bei einem geringen TS-
Gehalt von unter 0,476 g/l – nur auf Erfahrungs- und Literaturwerten beruht, da aussagekräf-
tige experimentelle Daten mit großen Unsicherheiten behaftet sind (Schumacher, 2006). Die 
Relevanz dieser Region ist jedoch nur gering, da sich im Normalfall der TS-Gehalt des 
Schlamms im Bereich 2 – 5 g/l befindet. Die Absetzcharakteristik des Belebtschlamms wird 
mit Hilfe der Algebraic-Slip-Funktion durch eine berechnete Relativgeschwindigkeit zur 
Hauptströmung berücksichtigt. So kann die in Abbildung 5.8 wiedergegebene Anpassung der 
Sinkgeschwindigkeit als Funktion des TS-Gehalts mit den in Tabelle 5.4 aufgelisteten Funkti-
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Abbildung 5.8:  Sinkgeschwindigkeitsmessungen in Abhängigkeit des TS-Gehalts entnommen aus Schumacher 
(2006). 
Die bereits eingebundene Viskosität wird ebenfalls berücksichtigt. Um das Verhalten in der 
Simulation bewerten zu können, werden Absetzversuche dynamisch simuliert. Diese werden 
analog zu Absetzversuchen durchgeführt, die experimentell auf einer KA zur Bestimmung der 
Absetzgeschwindigkeit und des Vergleichsschlammvolumens im Standzylinderversuch 
durchgeführt werden. Dabei wird die Belebtschlammprobe in einem 1-Liter-Standzylinder 
vollständig homogenisiert und anschließend der sich ausbildende Schlammspiegel nach einer 
Zeit von 30 min abgemessen. 
Tabelle 5.4:  Mathematische Modellierung des Absetzverhaltens. 
TS-Gehalt Sinkgeschwindigkeit 
 (g/l) (m/h) 
0–0,2 ݒୱ ൌ 31,283 m
ସ
kg ∙ h ∙ ܶܵ (5.5)
0,2–0,476 ݒୱ ൌ 6mh  (5.6)
ab 0,476 ݒୱ ൌ 7,443mh ∙ ቆ݁

























Abbildung 5.9:  Schlammspiegelhöhenverlauf aus der Simulation von Absetzversuchen bei 3 g/l TS-Gehalt, simu-
liert mit dem SST-Turbulenzmodell. 
Abbildung 5.9 zeigt den Verlauf eines simulierten Absetzversuchs bei einem TS-Gehalt von 
3 g/l. Die homogene Verteilung des Schlamms zum Zeitpunkt ݐ ൌ 0 ist an der blauen Säule 
deutlich zu erkennen. Bereits nach 600 Sekunden bildet sich im oberen Bereich eine große 
Klarwasserzone aus, während in Bodennähe eine Aufkonzentrierung des Schlamms stattfin-
det. Etwa nach 20 Minuten treffen der Schlammspiegel und die Front der aufkonzentrierten 
Schicht aufeinander. Trägt man die Schlammspiegelhöhe gegen die Absetzzeit auf, ergibt sich 
der in Abbildung 5.9 dargestellte Verlauf. Hier lassen sich die in Kapitel 2.3.1 beschriebenen 
charakteristischen Elemente nach Pflanz (1966) wiederfinden. Zu erkennen ist das lineare 
Absinken des Schlammspiegels, der nach einer Übergangsphase weiter eindickt.  
Um die Modellierung der Absetzgeschwindigkeit näher zu untersuchen, werden Ab-
setzversuche bei unterschiedlichen Konzentrationen simuliert. Dabei wird die Absinkge-
schwindigkeit der linearen Absetzphase bestimmt und gegen den untersuchten TS-Gehalt auf-
getragen. In Abbildung 5.10 ist die so bestimmte Absetzgeschwindigkeit zu erkennen. Bei 
einem TS-Gehalt von 1 g/l ergibt sich eine Abweichung zwischen experimentellen und simu-
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Abbildung 5.10: Sinkgeschwindigkeit des Schlammspiegels in Abhängigkeit des eingestellten TS-Gehalts. Aufge-
tragen ist das Modell nach Schumacher (2006) gegenüber den Simulationen im 1-Liter-
Standzylinder. 
Ein weiterer untersuchter Parameter ist das Vergleichsschlammvolumen (VSV). Es beschreibt 
den Volumenanteil an Schlamm, der sich nach einem 30-minütigen Absetzversuch einstellt. 
Aus dem VSV und dem TS-Gehalt lässt sich der ISV (vgl. Kapitel 2.3) bestimmen: 
ISV ൌ VSVTS . (5.8)
Der in der Simulation bestimmte ISV beträgt 90 ml/g, bei einer TS von 3  g/l. Schumacher 
(2006) gibt einen Wertebereich zwischen 83 – 101 ml/g an. Damit liegt die Simulation genau 
im experimentell festgestellten Bereich. Des Weiteren steigt das VSV nach Brenda et al. 
(2009) nahezu linear mit dem TS-Wert an. Auch dieser Zusammenhang wird in den Simulati-
onsergebnissen gut widergegeben, wie Abbildung 5.11 zeigt. Alle untersuchten Parameter und 
Zusammenhänge lassen darauf schließen, dass die Simulation des Sedimentationsverhaltens 




























Abbildung 5.11:  Absetzversuche bei unterschiedlichen TS-Gehalten nach einer 30 min Absetzzeit. 
5.5 Modellierung des Sauerstoffeintrags 
Die Modellierung des Sauerstoffeintrages basiert auf den in Kapitel 2.4 beschriebenen Grund-
lagen der Penetrationstheorie. Der Stofftransport wird entsprechend der nachfolgend vorge-
stellten Gleichungen funktional in das Modell implementiert. Da laut den Untersuchungen 
von Steinmetz (1996) keine signifikanten Änderungen der Henry-Koeffizienten mit einer Än-
derung des TS-Gehalts zu erwarten sind, kann der Wert von Sauerstoff und reinem Wasser für 
die Grenzflächenkonzentration verwendet werden. Für die Modellierung des Stoffdurch-
gangskoeffizienten ݇୐ wird der in Kapitel 2.4 vorgestellte Ansatz nach Higbie (1935) verwen-
det. Gleichung 2.17 in 2.16 eingesetzt ergibt 
݇୐ ൌ 2 ∙ ඨܦ୐ ∙ ݒ୆ߨ ∙ ݀୆ .  (5.9)
Der Diffusionskoeffizient kann damit nach Einstein (1905) über die dynamische Viskosität 
der Flüssigkeit definiert werden: 
ܦ୐ ൌ 13 ∙ ߨ ∙ ݀୓మ ∙ ߟ୐
∙ ܴ ∙ ܶ
୅ܰ
. (5.10)
Mit der idealen Gaskonstante R, der Temperatur	ܶ, dem Durchmesser eines Sauerstoff Mole-
küls	݀୓2 und der Avogadro-Konstante ୅ܰ wird der Diffusionskoeffizient berechnet und in Ab-
hängigkeit des TS-Gehalts darstellbar. Der Stoffdurchgangskoeffizient ergibt sich damit zu 
݇୐ ൌ 2ߨ ∙ ඨ
ܴ ∙ ܶ ∙ ݒ୆
3 ∙ ݀୓మ ∙ ߟ୐ ∙ ୅ܰ ∙ ݀୆
		 . (5.11)
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Die Abbildung 5.12 zeigt den für ein Belebungsbecken relevanten Wertebereich von	݇୐, in 
Abhängigkeit von ݒୱ und ߟ୐. 
Abbildung 5.12 Modellierter Stoffdurchgangskoeffizient in Abhängigkeit der Viskosität und der Blasenaufstiegs-
geschwindigkeit. 
Relativgeschwindigkeiten für 3 mm große Blasen in Wasser werden nach Clift et al. (2005) 
zwischen 0,17 – 0,25 m/s angegeben. Die Berechnung des ݇୐-Wertes für Reinwasser mit einer 
Viskosität von 1 mPa s führt zu einem Wertebereich von ca. 0,49 – 0,59⋅10-3 m/s. Nach Krause 
(2001) kann die Relativgeschwindigkeit ݒ୆ in Abhängigkeit von der Viskosität über einen von 
Nestmann (1984) hergeleiteten Ausdruck für den betrachteten Wertebereich und Blasengrößen 
zwischen 2 – 5 mm wie folgt berechnet werden: 
ݒ୆ ൌ ቆ݃
ଷ ∙ ݀୆ହ ∙ ߩ୐ଶ
2209 ∙ ߟ୐ଶ ቇ
଴,ଶହ
. (5.12) 
Gleichung 5.11 ergibt sich damit zu 
݇୐ ൌ 2ߨ ∙ ඨ
ܴ ∙ ܶ ∙ ݃଴,଻ହ ∙ ݀୆଴,ଶହ ∙ ߩ୐଴,ହ
3 ∙ ୅ܰ ∙ ݀୓మ ∙ ߟ୐ଵ,ହ ∙ 2209଴,ଶହ
. (5.13) 
Eine Analyse des Wertebereichs für den ݇୐-Wert ist in Abbildung 5.13 zu sehen. Mit fallen-
dem TS-Gehalt und steigender Scherrate erhöht sich der Stoffübergang erkennbar. Des Weite-
vB 
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ren ist der Bereich konstanter ݇୐-Werte (parallele Linien zur Scherraten-Achse) und der 
Übergang (Knick bei geringen Scherraten) vom newtonschen Fluid zum Bingham-Medium zu 
erkennen, der sich aufgrund des bilinearen Viskositätsmodells (vgl. Kapitel 5.3) einstellt.  
 
 
Abbildung 5.13 ݇୐-Wert in Abhängigkeit von TS und Scherrate. Die zur Scherraten-Achse parallelen Linien zeigen 
den newtonschen Ansatz im bilinearen Viskositätsmodell. Der „Knick“ deutet den Übergang vom 
newtonschen Fluid zum Bingham-Medium an. 
Zur Verifizierung des implementierten Modells erfolgt die Simulation eines Sauerstoffein-
tragsversuchs ohne Berücksichtigung von hydrodynamischen Einflüssen. Der TS-Gehalt be-
trägt bei der Initialisierung der Simulation 1 g/l, der Phasenanteil des Gases 30 % und die Bla-
sengröße wird monodispers auf 3 mm festgelegt. Nach Gleichung 2.21 und Gleichung 5.13 
ergeben sich ܽ ൌ	857 m-1, ݇୐	= 0,000295 m/s und	݇୐ܽ ൌ	0,25 s-1. Die Abbildung 5.14 zeigt 
den simulierten Verlauf eines Sauerstoffeintragsversuchs in eine Testgeometrie mit gleichen 
Initialbedingungen aber ohne jegliche Strömungsbeeinflussung, also im ruhenden Fluid. Aus 
dem dargestellten Konzentrationsverlauf kann leicht unter Verwendung von Gleichung 2.20 
݇୐ܽ = 0,25 s-1 ermittelt werden, was dem theoretisch berechneten Wert entspricht und damit 
die erfolgreiche Implementierung bestätigt. 
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Abbildung 5.14: Simulation eines Sauerstoffabsorptionsversuchs in eine Belebtschlammsuspension mit einem TS-
Gehalt von 1 g/l. Der theoretisch berechnete ݇୐ܽ-Wert und der durch den simulierten Verlauf be-
stimmte sind identisch. 
5.6 Bestimmung der Simulationsstartwerte 
Um das dynamische Verhalten des Belebungsbeckens simulativ korrekt wiedergeben zu kön-
nen, ist es erforderlich, passende Initialbedingungen für die Berechnung zu verwenden. Dazu 
erfolgt zunächst eine Fraktionierung der gemessenen Versuchsdaten auf die 12 stofflichen 
ASM1-Parameter. Die in Tabelle 5.5 dargestellte Fraktionierung der Summenparameter des 
Abwasserzuflusses wird von Menn (1998) für ASM1-Simulationen vorgeschlagen und gilt als 
Standardvorgabe für das Simulationsprogramm SIMBA. Im Anschluss erfolgt eine quasistati-
onäre Simulation, die zur Initialisierung der transienten Simulation verwendet wird. Dieser 
quasistationäre Zustand ist dadurch gekennzeichnet, dass nach einer Einschwingphase perio-
dische Schwankungen zu verzeichnen sind, die das dynamische Gleichgewicht zwischen 
Wachstum, Absterben und Ausschwemmung der Biomasse darstellen. Der Mittelwert der 
Schwankungsbreite jedes Parameters der stationären Simulation wird zur Initialisierung der 
nachfolgenden transienten Simulation verwendet.  
Zur Modellierung der internen Rezirkulation (REZ 1) werden die Ablaufkonzentratio-
nen des letzten Beckenkompartiments N 1.2 (siehe Abbildung 4.1) mit dem Volumenstrom 
multipliziert. Dieser beträgt im betrachteten Zeitraum konstant 200 l/s. Der Volumenstrom des 
Rücklaufschlamms (RLS) verbleibt ebenfalls nahezu konstant bei 54 l/s, mit einem erhöhten 





























Tabelle 5.5: Startbedingungen der stationären Simulation. Die prozentuale Fraktionierung des Zulaufs nach 
MENN (1998) entspricht den Standardvorgaben des Simulationsprogramms SIMBA. 
   Einheit Zulauf Belebung   Rücklaufschlamm (RLS) 
Volumenstrom l/s Messung 39 Messung 54 
TS-Gehalt g/l Messung 0,15 Messung 8,8 
CSB-filtriert mg/l Messung 296 Messung 69 
SI mg/l 7 % von CSB 20,72 ∅	 21,58 
SS mg/l 20 % von CSB 59,2 ∅	 0,001 
XI mg/l 10 % von CSB 29,6 ∅ ⋅ TSୖୗTS୆୆	 2696 
XS mg/l 48 % von CSB 142,08 ∅	 120 
XBH mg/l 15 % von CSB 44,4 ∅ ⋅ TSୖୗTS୆୆	 3950 
XBA mg/l - 0,01 ∅ ⋅ TSୖୗTS୆୆	 360 
SNH mg/l Messung 27,36 Messung	 2,54 
SNO3 mg/l Messung 1,1 Messung	 1,67 
SO mg/l - 0,1 ‐	 0 
XP mg/l - 0,01 ∅ ⋅ ୘ୗ౎౏୘ୗాా ⋅1,2	 1890 
SND mg/l 1 % von Ss 0,59 ∅	 0,8 
XND mg/l 3 % von Xs 4,26 ∅ ⋅1,2	 12 
Luftzufuhr Belebungsbecken  
Volumenstrom Gesamt Nm³/h 1498
Luftmassenstrom kg/s 0,501
in Becken DN/N1.2 kg/s 15 % von Gesamt 0,0752
in Becken DN/N1.3 – N1.2 kg/s 85 % von Gesamt 0,4259
∅ ൌ zeitlich gemittelter Parameterwert am Auslauf des Beckens N 1.2 
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5.7 Simulationsdurchführung 
Alle Simulationen werden auf Rechnern mit 4 oder 12 Kern Prozessoren durchgeführt, die 
jeweils mit 3,2 GHz getaktet sind. Für die Darstellung der Ergebnisse werden zwei Testgeo-
metrien und eine großtechnische Geometrie verwendet, die das Belebungsbecken der KA 
Schwerte nachbildet. Da bei Strömungsuntersuchungen nicht alle Modellgrößen ohne weite-
res skalierbar sind, erscheint ein Belebungsbecken im Modellmaßstab zur Untersuchung we-
nig sinnvoll. Deshalb werden zur Überprüfung der Modellfunktionalität jene Testgeometrien 
verwendet, die es erlauben, biologische und physikalisch-chemische Veränderungen in kurzen 
Simulationszeiträumen zu erkennen. Die Ergebnisse der Testgeometrien sind auf großtechni-
sche Geometrien anwendbar. Die Durchführung der transienten Simulationen dauert mit Hilfe 
der Testgeometrien nur einen Bruchteil der für die großtechnischen Simulationen benötigten 
Zeit. Zur Erhöhung der Simulationsgeschwindigkeit wird der Berechnungszeitschritt den je-
weiligen zu lösenden Bilanzgleichungen angepasst. Der charakteristische Zeitschritt der Re-
aktionen ist beispielsweise um den Faktor 1 000 größer, als der Zeitschritt für die Berechnung 
der Strömungs- und Transportvorgänge.  
Um den Einfluss der Sedimentation, der Viskosität und des Sauerstoffeintrags sichtbar 
zu machen, wird ein definiertes Volumen mit Abwasserzulauf, Auslass, Begasungs- und Ent-
gasungsflächen durch ein strukturiertes Hexaeder-Gitter erstellt. In Abbildung 5.15 ist die so 
konstruierte Testgeometrie 1 zu sehen. Der Auslauf ist verlängert, um dort eine beruhigte 
Strömung einzustellen und Rezirkulation über die Auslassfläche zu vermeiden. Zur besseren 
Nachvollziehbarkeit der Simulation sind in der Nähe des Abwassereinlasses Monitorpunkte 
angelegt, die den TS-Gehalt während der Simulation aufzeichnen. Während der Berechnung 
kann so besser abgeschätzt werden, ob ein stationärer Zustand erreicht ist. Die Testgeometrie 2 
stellt dagegen einen Kanal dar, bei dem belüftete und unbelüftete Bereiche direkt einander 
angrenzen. Monitorpunkte sind am Kanalausgang positioniert. Mit dieser Geometrie kann 
untersucht werden, ob und wann die modellierten Effekte in einer Kanalströmung zum Tragen 
kommen. 
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Abbildung 5.15: Verwendete Simulationsgeometrien zur Verifizierung und zur Analyse der Kläranlage Schwerte. 
Eine Diskretisierung des Belebungsbeckens durch das Berechnungsgitter stellt immer einen 
Kompromiss aus Detailliertheitsgrad und Rechengeschwindigkeit dar. Deshalb werden drei 
Berechnungsgitter unterschiedlicher Kantenlänge getestet. In Abbildung 5.16 sind Stromlinien 
des Gasstroms dargestellt, die mit drei verschiedenen Gitterdichten simuliert werden. Die Zel-
lanzahl und die Gitterweiten sind in Tabelle 5.6 zu finden. Gut zu erkennen ist, dass sich der 
Verlauf der Stromlinien des Gases bei einer Verfeinerung von 56 000 auf 110 000 Gitterzellen 
deutlich verändert. Wird das Gitter noch weiter verfeinert, die Simulation also mit 880 000 
Berechnungszellen durchgeführt, sind keine signifikanten Unterschiede mehr festzustellen. 
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Tabelle 5.6: Gitterparameter der in Abbildung 5.16 dargestellten Testgeometrie 1. 
„grob“ „mittel“ „fein“ 
Zellanzahl 56  000 110  000 880  000 
Räumliche Diskretisierung 2,5 cm 2 cm 1 cm 
 
Die durchschnittliche Simulationszeit liegt mit etwa 1 – 2 Tagen in einem vertretbaren Rah-
men. Die Simulation der KA Schwerte wird mit Hilfe des in Abbildung 5.15 dargestellten 
Beckens und den in Tabelle 5.7 aufgelisteten Zellgrößen durchgeführt. Für die Sensitivitäts-
analysen wird die grobe Gitterstruktur verwendet, da eine große Anzahl an Konzentrations-
analysen durchgeführt werden muss. Die mittlere Gittergröße wird in der Regel als Kompro-
miss zwischen exakter Auflösung und tolerierbarer Berechnungszeit für die Bestimmung von 
Optimierungsmaßnahmen verwendet. Das feine Gitter dient der abschließenden Simulation 
zur hochaufgelösten Darstellung von Konzentrations- und Strömungsprofilen. 
Tabelle 5.7: Räumliche Diskretisierung der KA Schwerte-Geometrie. 
„grob“ „mittel“ „fein“ 
Zellanzahl ~550 000 ~2,5 Mio. ~10 Mio. 
Räumliche Diskretisierung 30 cm 15 cm 7 cm 
  
 
Abbildung 5.16: Stromlinien des Gases bei verschiedenen Gitterzellen der Testgeometrie 1. 
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5.8 Fazit Kapitel 5 
Das Kapitel 5 zeigt die erfolgreiche Modellimplementierung eines Belebtschlammprozesses 
in die CFD-Software ANSYS CFX. Zum einen wird die Neuberechnung des ASM1 auf mola-
rer Basis dargestellt, zum anderen die Modellierung des Zusammenspiels von Gas, Flüssigkeit 
und Belebtschlamm in einer Dreiphasenströmung. Um Rechenzeit zu reduzieren, kommen 
algebraische Gleichungen zum Einsatz, die das Sedimentationsverhalten des Belebtschlamms 
in der Flüssigphase realitätsnah widerspiegeln. Neben dem Sinkverhalten wird die Rheologie 
des Belebtschlamms als Funktion des TS-Gehaltes und der Scherrate mit Hilfe von experi-
mentellen Literaturdaten modelliert. Der Stoffdurchgangskoeffizient des Sauerstoffs wird 
wiederum als Funktion der Belebtschlammrheologie mit Hilfe des Penetrationsmodells von 
Higbie berechnet und ein entsprechender Wertebereich angegeben. Die implementierten Mo-
delle werden anhand von Literaturdaten auf Plausibilität und Genauigkeit überprüft. Für die 





6. Ergebnisse  
Im Ergebnisteil werden die Untersuchungen mit den Testgeometrien 1 und 2 sowie der Ver-
gleich zwischen experimentellen und simulativen Ergebnissen der KA Schwerte gegenüberge-
stellt. Darüber hinaus wird der Einfluss wichtiger Parameter anhand einer Sensitivitätsanalyse 
betrachtet. Im Anschluss daran findet ein Vergleich der Simulationsergebnisse mit dem bran-
chenüblichen Simulationstool SIMBA statt. Zuletzt werden aufgrund der Ergebnisse Vor-
schläge zur Optimierung zusammengestellt und durch Simulationen ausgewertet. 
6.1 Simulation des Sedimentationsverhaltens 
Wie in Kapitel 5.4 beschrieben, werden die Sinkgeschwindigkeiten der Partikeln und die Auf-
konzentrierung im Standzylinderversuch realitätsnah wiedergegeben. Um den Einfluss des 
Sedimentationsverhaltens in einem Becken mit Teilbelüftung beurteilen zu können, wird das 
Sedimentationsmodell in Testgeometrie 2 mit einem TS-Gehalt von 4 g/l und einem Flüssig-
keitsstrom von 1,25 kg/s simuliert. Die Belebtschlammsuspension wird direkt nach dem Ein-
lass durch die Belüfter stark verwirbelt, während in der darauf folgenden Denitrifikationszone 
eine Beruhigung der Strömung stattfindet. In Abbildung 6.1 ist das Ergebnis der Simulation 
dargestellt. Im Teil a der Abbildung stellen die intransparenten Bereiche über dem Durch-
schnitt liegende TS-Konzentrationen dar. Deutlich zu erkennen ist, dass sich im belüfteten 
Teilbereich durch Mischungseffekte des aufsteigenden Gases kein erhöhter TS-Gehalt ein-
stellt und Sedimentation damit nicht stattfindet. Im Gegensatz dazu ist im unbelüfteten Be-
reich eine deutlich erhöhte Schlammkonzentration am Beckenboden zu verzeichnen. Der Teil 
b der Abbildung zeigt, ab welcher Fließgeschwindigkeit sich die Sedimentation verstärkt ein-
stellt: Unterhalb einer Fließgeschwindigkeit von ca. 5 cm/s wird für den gegebenen TS-Gehalt 
von 4 g/l und einem ISV von 90 ml/g nicht genügend Turbulenz erzeugt, um die Biomasse in 
Schwebe zu halten. Dieser Bereich ist damit für das Sedimentieren von Belebtschlamm prä-
destiniert. Die Erkenntnis deckt sich mit den Ausführungen von Holthausen (2010), der aus 
Erfahrungen im Kläranlagenneubau bei ähnlichen TS-Gehalten eine minimale Bodenge-
schwindigkeit von ca. 6 cm/s angibt, um ein Absetzen des Schlammes zu vermeiden. In der 
heute üblichen Auslegung von Rührwerken werden jedoch Fließgeschwindigkeiten von min-
destens 30 cm/s angestrebt. Eine Reduzierung der Rührwerksleistung könnte vor diesem Hin-
tergrund ein hohes Energieeinsparungspotenzial darstellen.  
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Abbildung 6.1: a) Darstellung des TS-Gehalts in einer Gerinneströmung zur Klärung von Sedimentation. Transpa-
rente Bereiche kennzeichnen TS Gehalte von < 4,5 g/l.  
b) Schnitt in der X-Y-Ebene: Schnelle Strömung durch Belüftung im vorderen Bereich, Beruhigung 
der Strömung im hinteren Bereich. 
Das Simulationsergebnis zur Sedimentation an der KA Schwerte ist in Abbildung 6.2 darge-
stellt und zeigt anhand der transparenten Bereiche deutlich, dass innerhalb belüfteter Zonen 
kein erhöhter TS-Gehalt zu verzeichnen ist. Somit scheint die Sedimentation nur einem klei-
nen Bereich innerhalb der unbelüfteten Denitrifikationskompartimente vorbehalten zu sein. 
Simulationen zum Geschwindigkeitsfeld in Bodennähe zeigen, dass die Fluidgeschwindigkeit 
nur in diesen Zonen die kritische Tangentialgeschwindigkeit von 5 cm/s unterschreiten würde. 
Brannock et al. (2010) untermauern dieses Ergebnis durch experimentelle Untersuchungen in 
einem Membranbelebungsreaktor, welche zeigen, dass die Turbulenz in belüfteten Bereichen 
das Absetzen von Belebtschlamm vollständig kompensiert. Damit ist anzuzweifeln, ob der 
Einbau von Rührwerken zwecks Vermeidung von Sedimentation bei ausreichender Belüftung 
sinnvoll ist.  
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Abbildung 6.2: Stationäre Simulation der KA Schwerte. Die intransparenten Bereiche kennzeichnen TS-
Konzentrationen von über 7 g/l. 
6.2 Ergebnisse der Sauerstoffeintragsversuche 
Der Sauerstoffeintrag in die Belebtschlammsuspension ist eine der entscheidenden Einfluss-
größen der Simulation. Gemäß Kapitel 5.5 hängt dieser von mehreren Modellfaktoren ab, 
wobei zu den wesentlichen die Viskosität und der TS-Gehalt gehören. Zur Einschätzung der 
Wirkung, werden diese im Folgenden separat untersucht. 
6.2.1 Einfluss der Viskosität auf den Sauerstoffeintrag  
Die Testgeometrie 1 dient zum Vergleich der Simulationsergebnisse mit Literaturdaten. Zur 
Bestimmung des Referenzwerts für ߙ werden Sauerstoffeintragssimulationen in Reinwasser 
hinzugezogen. Die Geometrie berücksichtigt dabei überwiegend die in der Literatur verwen-
deten Versuchsaufbauten und Versuchsparameter. Eine gleichmäßige, feinblasige Bodenbega-
sung mit vollständiger Turbulenz wird für alle Versuche angenommen, und zwar mit einer 
mittleren Blasengröße von 3 mm für die disperse Eulerphase, da keinerlei nähere, experimen-
telle Informationen dazu verfügbar sind. Das Ergebnis der Simulation ist in Abbildung 6.3 zu 
sehen. Die Verweilzeit des Abwassers wird mit dem Wasserzulauf von 1 kg/s so eingestellt, 
dass die vorher bestimmte Sauerstoffsättigungskonzentration von 7,7 mg/l nicht erreicht wird. 
Stattdessen stellt sich am Ausgang des Beckens eine Konzentration von 4,79 mg/l ein, sodass 
der Einfluss der Hydrodynamik bedeutsam ist. Die Turbulenz sorgt für eine homogene Sauer-
stoffkonzentration im Becken. Gemäß der Modellierung in Kapitel 5.5 hängt der ݇୐ܽ direkt 








Abbildung 6.3:  Sauerstoffeintragssimulationen in Testgeometrie 1. Schnittdarstellung in der X-Y-Ebene. 
Links: O2-Konzentrationsverteilung in reinem Wasser. Rechts: O2-Konzentration in Be-
lebtschlamm (Viskosität = 0,007 Pa s), entsprechend einem ߙ-Wert von 0,53. 
Die Abbildung 6.4 zeigt den Verlauf des ߙ-Werts für die Simulationsergebnisse der Testgeo-
metrie 1 im Vergleich zu experimentellen Literaturdaten bei einer stetig ansteigenden dynami-
schen Viskosität. Erkennbar ist, dass eine Erhöhung der Viskosität zur Abnahme des ߙ-Werts 
führt, wobei der stärkste Einfluss unterhalb einer Viskosität von 10 mPa s zu verzeichnen ist.  
 
 
Abbildung 6.4: Simulierter ߙ-Wert im Vergleich zu experimentellen Werten. 
Zu den Literaturdaten liegen keine näheren Informationen über die Blasengrößenverteilung 
vor, die jedoch maßgeblichen Einfluss auf die sich einstellende Scherrate hat. Der Verlauf des 
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6.2.2 Sauerstoffeintrag und TS-Gehalt 
Neben den experimentellen Daten zur Korrelation von Viskosität und ߙ-Wert werden die in 
Kapitel 2 vorgestellten experimentellen Untersuchungen zum ߙ-Wert in Abhängigkeit der TS 
als Vergleich herangezogen. Somit wird im Gegensatz zum vorherigen Abschnitt nicht die 
dynamische Viskosität, sondern der TS-Gehalt als Variable vorgegeben. Die Simulationspa-
rameter zur Blasengröße und zum Volumenstrom bleiben gleich, d.h. verbleiben bei einer ein-
gestellten Blasengröße von 3 mm. Der Vergleich experimenteller Daten mit der in Testgeo-
metrie 1 durchgeführten Simulation ist in Abbildung 6.5 dargestellt.  
 
 
Abbildung 6.5 Simulation und experimenteller Vergleich des	ߙ-Werts in Abhängigkeit vom TS-Gehalt bei fein-
blasiger Belüftung. Die Simulationsberechnungen werden bei einer Blasengröße von 3 mm durch-
geführt. 
Wie zu erkennen ist, korreliert die Simulation gut mit den experimentellen Versuchsverläufen 
und stellt damit gleichzeitig eine Näherung für den Sauerstoffeintrag in ein Be-
lebtschlammsystem dar. Während die empirische Messwert-Anpassung von Günder (1999), 
die auf einem exponentiellen Ansatz beruht, bei geringer TS Schwächen aufzeigt und den 
Einfluss auf den ߙ-Wert scheinbar überbewertet, zeigt die Simulation einen deutlich flacheren 
Verlauf, der sich in der Mehrheit der Experimente auch entsprechend widerspiegelt. Auch für 






















verwendete Ansatz für feinblasige, druckbelüftete Systeme den im Belebungsbecken üblichen 
TS-Bereich von 2 – 5 g/l und darüber hinaus auch den Bereich von Membranbelebungsanlagen 
bei 7 – 10 g/l, sehr gut abbilden zu können.  
6.2.3 Simulation des Nährstoffabbaus 
Die bisher dargestellten Ergebnisse zeigen die physikalisch chemischen Vorgänge des Sau-
erstoffeintrags. Um die davon abhängigen biologischen Reaktionen näher untersuchen zu 
können, wird die Simulation in Testgeometrie 2 mit einem Abwasserstrom von 1,25  kg/s 
und einem Luftstrom von 10  g/s durchgeführt. Die Eingangskonzentration an Nitrat beträgt 
0 g/l. Der Sauerstoffdurchgangskoeffizient wird gemäß dem in Kapitel 4 vorgestellten Mo-
dell berechnet. Die Belebtschlammsedimentation und die Viskosität werden ebenfalls be-
rücksichtigt. Das Ergebnis dieser Simulation ist in Abbildung 6.6 dargestellt. Da über den 
Belüftungsflächen eine starke Durchmischung herrscht, ist hier eine recht hohe Nitratkon-
zentration vorzufinden. Der Abwasserzulauf ist gemäß den Startwerten frei von Nitrat. Es 
findet also im vorderen Beckenteil eine Nitrifikation statt. Im hinteren Bereich des Beckens 
nimmt die Nitratkonzentration wieder ab, da das gebildete Nitrat dort denitrifiziert wird. 
Beide erwarteten Zustände werden demnach im Belebungsbecken erreicht und von der Si-
mulation gut wiedergegeben.  
 
Abbildung 6.6: Simulation der biologischen Reaktionen in Testgeometrie 2. Darstellung der Nitrifikation und 














Bevor eine aussagekräftige Ergebnisauswertung zu den Simulationen durchgeführt werden 
kann, wird eine Sensitivitätsanalyse der wichtigsten Einflussfaktoren durchgeführt. Diese 
dient dazu, einen Überblick über die Vielzahl an Einflussgrößen zu erlangen und die wesentli-
chen funktionalen Zusammenhänge aufzuzeigen. Zu diesem Zweck werden in den Testgeo-
metrien 1 und 2 sowie der Geometrie der KA Schwerte Eingangswerte variiert und deren Wir-
kungen auf vorgegebene Zielgrößen analysiert.  
6.3.1 Einfluss des Berechnungsgitters 
Als erstes wird der Einfluss des Berechnungsgitters untersucht, da dieses bei der numerischen 
Berechnung auf alle Parameter gleichermaßen Einfluss hat. Abbildung 6.7 stellt für einzelne 
Versuchsreihen die Ablaufkonzentrationen zwischen zwei Gittergrößen im direkten Vergleich 
zueinander dar. Werte auf der Winkelhalbierenden bedeuten, dass keine Abweichung zwi-
schen den Simulationswerten beider Gitter besteht. Der Vergleich zeigt, dass bei einer Gitter-
größe zwischen 7 und 15 cm die Abweichung der Ablaufwerte voneinander als gering zu be-
zeichnen ist. Der Großteil der Werte befindet sich entweder direkt auf der Winkelhalbierenden 
oder innerhalb des Bereichs der Fünf-Prozent-Abweichung. Für die Sensitivitätsanalysen der 
KA Schwerte bietet es sich demnach an, das Gitter mit mittlerer Auflösung zu verwenden, da 
es einen guten Kompromiss aus Simulationszeit und Berechnungsgenauigkeit darstellt.  
 
Abbildung 6.7: Paritätsdiagramm zur Gittergröße. Vergleich der simulierten Ablaufkonzentrationen unter Ver-



































6.3.2 Einfluss sensitiver Parameter 
Während die Wirkung bestimmter Faktoren aufgrund ihrer mathematischen Funktion direkt 
erkennbar ist, kommen andere erst indirekt in Verbindung mit der Berechnung des Strömungs-
felds zum Tragen. Als Beispiel sei hier die Variation der Blasengröße genannt. Für die Be-
rechnung ihrer Aufstiegsgeschwindigkeit geht der Blasendurchmesser mit der fünften Potenz 
in die Funktion ein (vgl. Gleichung 5.12). So wirkt sich eine Erhöhung des Durchmessers um 
25 % auf die Geschwindigkeit deutlich stärker aus, als die gleiche Erhöhung der dynamischen 
Viskosität, die nur mit der zweiten Potenz in die Berechnung eingeht. Im Vergleich dazu, ist 
die Auswirkung von kinetischen Parametern aufgrund des Wechselspiels zwischen den biolo-
gischen Prozessen und dem Stofftransport erst bei der Bestimmung der Ablaufkonzentration 
zu erkennen. Neben dem Einblick in die Robustheit des Simulationsprozesses, können auch 
die Auswirkungen von möglichen Messfehlern der Eingangsparameter abgeschätzt werden. 
Eine weitere zu klärende Fragestellung ist, ob die der Literatur entnommenen Standardwerte 
einen entscheidenden Einfluss auf das Endergebnis der Simulation haben und durch aufwän-
dige Experimente an einer Kläranlage verifiziert oder kalibriert werden müssen. Im Gegensatz 
zur oft verwendeten Methode der faktoriellen Versuchsplanung wird bei der hier durchgeführ-
ten Sensitivitätsanalyse nur ein Faktor um eine Niveaustufe von 25 % vom Ursprungswert 
erhöht. Als Antwortgröße werden die quantitativen Abweichungen am Beckenausgang auf 
drei Signifikanzstufen betrachtet. Beispielsweise wird der Eingangs-Volumenstrom erhöht 
und die Wirkung auf alle Ablaufparameter gleichzeitig getestet. Die Versuche werden im sta-
tionären Zustand über ein Skript nach Excel importiert und dort ausgewertet. Die entspre-
chenden Signifikanzstufen werden gemäß Tabelle 6.1 ausgewertet. Das Ergebnis der Analyse 
ist in Tabelle 6.2 zusammengefasst. Aus den Ergebnissen der Sensitivitätsanalyse lassen sich 
folgende Feststellungen ableiten: 
 
 Die geringen Schwankungen des Zulaufstroms im Messzeitraum werden vom System 
vollständig gepuffert. Der Zulaufstrom kann als konstant betrachtet werden. 
 Die Rezirkulation ist aufgrund des hohen Volumenstroms ein bestimmender Faktor. Der 
Rezirkulationsvolumenstrom beträgt im Mittel das Vierfache des Zulaufstroms (200 l/s).  
 Schwankungen der Zulaufkonzentrationen, vor allem des Kohlenstoffs, werden durch den 
schnellen Abbau und die starke Verdünnung zügig ausgeglichen und haben somit nur ei-
nen geringen Einfluss auf die Ablaufwerte. 
 Das Verhältnis von heterotropher zu autotropher Biomasse im Rücklaufschlamm ist für 
die Modellierung äußerst bedeutsam, da die Biomassekonzentration durch Schlammeindi-
ckung auf das Vierfache aufkonzentriert wird. Der Rücklaufschlamm entscheidet damit 
über die Zusammensetzung der Organismenarten innerhalb des Belebungsbeckens.  
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 Im Hinblick auf die Ablaufwerte sind die Wachstumskinetik der autotrophen Biomasse 
und die Sterberate von entscheidender Bedeutung. Die Gesamtkonzentration an au-
totropher Biomasse beträgt im Mittel nur ein Zehntel der heterotrophen Biomasse. 
 Die Halbsättigungskonstanten des ASM1-Modells haben einen schwachen Einfluss auf 
die Simulation. Die Nitrathalbsättigungskonstante weist keinen merklichen Einfluss auf 
die Ablaufparameter auf. Eine experimentelle Kalibrierung dieser Konstanten scheint im 
Kläranlagenbetrieb nicht notwendig zu sein. 
 Physikalische Faktoren haben den größten Einfluss auf die Ablaufwerte, da Wechselbe-
ziehungen zum einen zu den kinetischen Parametern und zum anderen auch untereinander 
bestehen. Die Blasengröße sticht mit einem wesentlichen Einfluss heraus, da von ihr der 
Stoffübergang maßgeblich abhängt. Da eine Erhöhung der Blasengröße gleichzeitig die 
Erhöhung der Scherrate bedingt, korreliert auch die Viskosität mit dieser.  
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Tabelle 6.1: Signifikanzniveaus der Sensitivitätsanalyse. 
Wirkung Wirkung auf Ausgangswert Signifikanzstufe
Niedriges Niveau 0 – 10 % 0
Hohes Niveau 10 % – 25 % 1
Signifikant > 25 % 2





































 Zulauf 0 0 0 0 0 0 0 
Luft 2 2 1 1 1 2 9 
Rezirkulation 2 2 1 1 1 0 7 




 Konzentration NH4 1 1 0 0 0 1 3 
Konzentration NO3 0 0 0 0 0 1 1 






 Konzentration XBH 2 2 2 1 1 2 10 








ߤୌ	 0 0 0 1 0 0 1 
ߤ୅	 2 2 0 0 1 0 5 
bH,A 2 2 1 1 1 1 8 
YH 0 1 1 0 0 1 3 
YA 1 1 0 0 0 0 2 
KNH 1 1 0 0 0 0 2 
KOH 1 1 0 0 0 0 2 
KNO 0 0 0 0 0 0 0 







 Temperatur 1 1 1 1 1 1 6 
Blasengröße 2 2 1 1 1 2 9 
Scherrate 2 2 0 1 1 2 8 
Viskosität 2 2 1 2 2 2 11 
Widerstandsbeiwert 1 1 0 1 0 1 4 
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6.4 Verweilzeitsimulation 
Die Untersuchung der Verweilzeit ermöglicht es, Aussagen zur Durchmischung des Systems 
und zur Ausnutzung der Geometrie zu treffen. Dazu wird ein Tracer-Impuls am Eingang des 
Belebungsbeckens im Reaktor S3 initiiert. Aufgezeichnet wird die Tracer-Konzentration am 
Ausgang des jeweilig untersuchten Beckenkompartiments. Das Ergebnis mit den simulierten 
und idealen Verweilzeiten der beiden Beckenkompartimente S6 und S7 ist in Abbildung 6.8 
zu sehen. Der ideale Verlauf wird über eine Rührkesselkaskade berechnet und mit einer mitt-
leren Verweilzeit der Kaskade von ߴ	= 4,2 h über Θ ൌ t ϑൗ  normiert. 
 
Abbildung 6.8: CFX-Simulierte und ideale Verweilzeitverteilung zweier Beckenkompartimente im direkten Ver-
gleich zueinander. 
Deutlich zu erkennen ist die Links-Verschiebung der beiden aufgenommenen Kurven im Ver-
gleich zum theoretischen Verlauf. Die Annahme einer idealen Durchmischung der Be-
ckenkompartimente ist damit widerlegt. Bei genauerer Betrachtung zeigt sich, dass die mittle-
re Verweilzeitdifferenz zwischen idealen und simulierten Verlauf ca. 30 Minuten entspricht. 
Es kann somit davon ausgegangen werden, dass ein Teil des Beckens Totzonen aufweist, die 
für die Reaktion damit nicht zur Verfügung stehen. Zur Simulation der KA Schwerte würde 
die Verwendung des ASM1-Modells auf Basis eines idealen Rührkesselkaskadenmodells da-
mit zu erheblichen Abweichungen im Vergleich zur CFD-Simulation führen, die diese 
Nichtidealität für jedes Beckenkompartiment berücksichtigt. 
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6.5 Ergebnisse der experimentellen Validierung 
Die Simulation der KA Schwerte wird mit den in Kapitel 5 dargestellten Modellen und Pa-
rametereinstellungen durchgeführt und mit den in Kapitel 4 erfassten experimentellen Mes-
sungen verglichen. Abbildung 6.9 zeigt zu verschiedenen Uhrzeiten die Ergebnisse der 
Konzentrationsprofilmessungen entlang der Beckenkompartimente im Vergleich zu den 
CFD-Simulationen. Zu erkennen ist, dass der experimentelle Verlauf durch die Simulation 
gut wiedergegeben wird und ein Großteil der simulierten Werte innerhalb des Fehlerbe-
reichs der Messungen liegt. Gleichzeitig muss angemerkt werden, dass der Abbau des Nit-
rats in den belüfteten Beckenkompartimenten leicht überschätzt wird. Da gleiches für die 
Simulation des Ammoniums gilt, liegt der Schluss nahe, dass entweder durch eine zu hohe 
Temperatur die Substratumsatzkinetik überschätzt wird oder ein falsches Verhältnis von 
lebender zu inerter Biomasse die hohen Umsatzraten bewirkt. Aufschluss können hier mik-
robiologische Untersuchungen des Belebtschlamms geben. Der Vergleich des Simulations-
modells mit den kontinuierlich aufgenommen Sondenwerten am Beckenablauf ist in Abbil-
dung 6.10 dargestellt. Neben der Handmessung und den CFD-Ergebnissen ist zum Vergleich 
eine Simulation mit dem in Kapitel 2 erwähnten Simulationsprogramm SIMBA durchge-
führt worden. Die verwendeten Initialisierungsparameter und Konzentrationswerte werden 
mit denen der CFD-Simulation gleichgesetzt, so dass identische Ausgangsbedingungen für 
beide Simulationsmethoden gelten. Im Ergebnis ist auffällig, dass die SIMBA-Simulation 
zu einer zum Teil erheblichen Überschätzung des Ammoniums am Beckenablauf führt, wäh-
rend die CFD-Simulation diese gut wiedergibt. Umgekehrt wird für die Nitrat-
Konzentration ein leicht stärkerer Abbau vorhergesagt. Die stärkere Reaktion der SIMBA-
Simulation auf den Eingangskonzentrationsverlauf ist durch Annahme einer idealen Durch-
mischung begründet, bei der die Verweilzeit geringer ausfällt. Die CFD-Simulation scheint 
dagegen die stärkere Rückvermischung zu berücksichtigen, was zu einer realistischeren 
Einschätzung des Nitrat- und Ammoniumverlaufs führt.  
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Abbildung 6.10: CFD und SIMBA Simulation im Vergleich zu aufgenommenen Sondenwerten am Ablauf des 
Belebungsbeckens.  
Wie bereits aus den Sensitivitätsanalysen deutlich geworden ist, stellt sich auch bei dieser 
Ergebnisauswertung heraus, dass der Anteil an aktiver, autotropher Biomasse im Rücklauf-
schlamm eine äußerst wichtige Rolle spielt. Bereits kleine prozentuale Veränderungen im 
Verhältnis von autotropher zu heterotropher Biomasse sorgen, bei den geringen Ablaufkon-
zentrationen, für eine deutliche Abweichung. Angesichts dieser Unsicherheiten bei der Para-
metrisierung kann die Gesamtabweichung der Simulation jedoch als gering angesehen wer-
den. Die Abbildung 6.11 zeigt für die stationäre Simulation einen Horizontal-Schnitt in 2 m 
Wassertiefe durch das Belebungsbecken. Die Ammonium- und Nitratverteilungen sind im 
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sätzlich verlaufenden Stoffkonzentrationen innerhalb der einzelnen Beckenkompartimente. 
Die beiden auffälligen Strähnen in S1 und S2 stellen den Rezirkulationsstrom dar, mit den 
jeweiligen Stoffkonzentrationen des letzten Beckenkompartimentes. Da die Belüftung im Be-
ckenkompartiment S4 beginnt, ist dort der Nitrataufbau bzw. Ammoniumabbau besonders gut 
zu erkennen. Dort scheint sich in der Mitte ein durch das Rührwerk erzeugter Wirbel im Kon-
zentrationsfeld ausgebildet zu haben.  
 
Abbildung 6.11: Simulierte Konzentrationsverteilung des Ammoniums und des Nitrats in der Belebungs-
beckendraufsicht (Horizontal-Schnitt in 2 m Beckentiefe). 
Interessanterweise scheint in der Simulation das Becken S3 für die Nitrifikation nicht optimal 
ausgenutzt zu sein, da sich dort der Nitratanteil der Rezirkulation auf ein Minimum abgebaut 
hat. Das nitratreiche Belebtschlammgemisch der Rezirkulation wird bereits im zweiten Be-
ckenkompartiment vollständig denitrifiziert. Durch die Tatsache, dass die Rezirkulationspum-




























S3) zur Verbesserung der Ablaufwerte führen, da das Ammonium im vorletzten Becken S6 
bereits größtenteils abgebaut wurde. Weiterhin zeigt sich, dass das Verhältnis von hete-
rotropher zu autotropher Biomasse im letzten Beckenkompartiment ca. 11:1 entspricht. Zu 
einem ähnlichen Ergebnis kommt Baillod (1988), der die Belebungsbecken von vier Kläran-
lagen im U.S.-Bundesstaat Ohio experimentell untersuchte.  
Abbildung 6.12 zeigt das Geschwindigkeitsfeld in der Schnittebene 2 m unterhalb der 
Wasseroberfläche. In den Becken S2 – S4 sind die induzierten Strömungen, aufgrund der dort 
befindlichen Rührwerke, gut zu erkennen. Der vorher beschriebene Wirbel im Konzentrati-
onsfeld in S4 ist dadurch erklärbar. Ebenfalls sind große Strömungsstrukturen im ersten Be-
ckenkompartiment S1 und im letzten Kompartiment S7 zu verzeichnen, obwohl dort keine 
Rührwerke vorhanden sind. Im ersten Beckenkompartiment ist dafür der Impuls aus Rezirku-
lationsstrom, Rücklaufstrom und Abwasserzulauf verantwortlich. Im letzten Becken scheint 
dafür die Kombination aus Belüftung und Impuls des Wasserzu- und Ablaufs vom vorherge-
henden Becken entscheidend zu sein. 
 
Abbildung 6.12:  Schnitt der X-Z-Ebene in 2 m Wassertiefe: Vektordarstellung mit hinterlegtem Geschwindigkeits-
feld des Belebungsbeckens. Becken S2-S4 beinhalten Rührwerke deren Schub anhand der Vektor-
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6.6 Optimierungsvorschläge für die KA Schwerte 
Mit Hilfe des entwickelten CFD-Modells lassen sich Verfahrensvarianten simulativ austesten, 
die eine Prozessintensivierung oder direkte Energieeinsparung erzielen können. Um den Um-
fang möglicher Optimierungsstrategien zu begrenzen, werden zuerst logische Schlussfolge-
rungen aus den bisher gewonnenen Validierungsergebnissen gezogen, die sich für eine Maß-
nahme anbieten. So hat bereits die Modellierung der Sinkgeschwindigkeit gezeigt, dass die 
Turbulenz in den belüfteten Beckenbereichen vollständig ausreicht, um Sedimentation zu ver-
hindern. Für einen durchschnittlichen Belebtschlamm mit einem TS-Gehalt von 4 g/l und ei-
nem ISV von 90 ml/g könnte die Rührwerksleistung innerhalb der belebten Beckenkomparti-
mente vollständig gestoppt und in den unbelüfteten Zonen auf ein Minimum gedrosselt wer-
den, sodass Bodengeschwindigkeiten von etwa 7 – 9 cm/s, anstatt den momentan angestrebten 
30 cm/s, erzielt werden. Bekannterweise führt eine Reduzierung der Rührerdrehzahl zu einer 
Reduzierung der Rührwerksleistung in dritter Potenz (Storhas, 2013). Nach Holthausen 
(2010) geht eine Reduzierung der erzeugten Bodengeschwindigkeit in etwa quadratisch mit 
der benötigten Rührwerksleistung einher. Bei den gegebenen Geschwindigkeiten entspräche 
dies eine Reduktion um den Faktor 11 (~30ଶ/9ଶሻ. Mit vier verbauten Rührwerken und einem 
Gesamtverbrauch von ca. 60 000 kWh/a können theoretische Einsparungen von ca. 
54 000 kWh/a erreicht werden.  
Ein weiterer Optimierungsansatz betrifft die Kombination von Luftzufuhr und Rezir-
kulationsstrom. Da hier nahezu unbegrenzt viele Variationsmöglichkeiten denkbar sind, wird 
der Fokus zunächst auf die augenscheinlichen Optimierungspotenziale gerichtet. So ist die 
Konzentration an Sauerstoff durch den hohen Gehalt an leicht abbaubaren Substraten zu Be-
ginn der Nitrifikation in Becken S4 äußerst gering, da dort eine schnelle Umsetzung des Am-
moniums zu Nitrat stattfindet. Sauerstoffsonden der KA Schwerte geben einen Wert von nur 
ca. 0,1 – 0,3 mg/l an, ebenso wie die CFD-Simulationen. Der verfolgte Ansatz bezieht sich 
darauf, die Luftmenge in diesem Beckenkompartiment so weit zu steigern, dass dort eine ver-
stärkte Nitrifikationsleistung erzielt wird und damit die Elimination des Ammoniums örtlich 
vorgezogen werden kann. Damit würde sich zwar eine erhöhte Nitratkonzentration in den 
darauffolgenden Becken (S5 und S6) einstellen, diese aber in ihrem Maximum nur der Kon-
zentration des ursprünglichen Referenzfalls entsprechen, da der entstehende Kohlenstoff- und 
Ammoniummangel einen darüber hinaus gehenden Anstieg unterbindet. Durch das vorzeitige 
Erreichen der maximalen Nitratkonzentration, könnte die Luftmenge im letzten Komparti-
ment deutlich reduziert oder sogar komplett abgeschaltet werden. Die eingesparte Verdichter-
leistung kann zur Steigerung des Rezirkulationsvolumenstroms benutzt werden, was wiede-
rum eine Reduzierung der Nitratkonzentration im Ablauf zur Folge hätte.  
In Abbildung 6.13 werden diese potenziellen Optimierungsmöglichkeiten ausgetestet. 
Grundsätzlich wird in den drei Varianten jeweils ein ähnlicher Gesamtleistungsverbrauch an-
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gestrebt. Ziel ist die Verbesserung der Ablaufwerte. Der Referenzfall wird mit a) bezeichnet 
und kennzeichnet einen Zustand hoher Konzentration von Abwasserinhaltsstoffen. In Variati-
on b) wird in den ersten beiden belüfteten Beckenkompartimenten der Luftvolumenstrom 
verdoppelt, in den letzteren halbiert. Der Rezirkulationsstrom bleibt über den Simulationszeit-
raum konstant. Vergleicht man das letzte Beckenkompartiment S7 (Ablauf) so erkennt man, 
dass die geringere Ablaufkonzentration des Nitrats auf Kosten höherer Ammoniumkonzentra-
tionen im Ablauf geht. In Variante c) wird im Becken S4 die Luftmenge auf das Dreifache 
gesteigert und in den letzten vier Beckenkompartimenten um ein Drittel reduziert. Die im 
Vergleich zu Variante b) erzielte Leistungseinsparung wird für die Leistungserhöhung der 
Rezirkulationspumpen verwendet. Ihr Volumenstrom wird verdoppelt. Das Resultat ist eine 
Halbierung der Nitratkonzentration im Ablauf im Vergleich zum Referenzfall a). Lediglich die 
Ammoniumkonzentration erhöht sich leicht. Weiterhin wäre als weitere Verfahrensvariante 
denkbar, den Abwasserzulauf zu einem Teil in das erste Nitrifikationsbecken einleiten zu las-
sen, um im Fließverlauf die Kohlenstoffkonzentration zu erhöhen.  
Die Ergebnisse in Abbildung 6.13 wurden mit Hilfe transienter Simulationen erstellt, 
um die Auswirkung der veränderten Randbedingungen an den Konzentrationswerten feststel-
len zu können. Der Simulationszeitraum betrug dabei einen Tag. Vorhergehend wurde jeweils 
eine stationäre Simulation mit gleichen Eingangsparametern durchgeführt, die der Initialisie-
rung, bzw. Startwertgenerierung galt. Im Vergleich zu transienten Simulationen erlauben die 
stationären Simulationen ein sehr schnelles Austesten von möglichen Verfahrensvarianten. Sie 
sollten jedoch lediglich als erste Orientierung verstanden werden, bevor ein längerer, transient 
berechneter Zeitraum die Wechselwirkungen in der Ganzheit erfasst. An dieser Stelle sei an-
gemerkt, dass weitere systematische Simulationen zur Optimierung der KA Schwerte in die-
ser Arbeit nicht vorgesehen sind. Ziel ist es lediglich, auf die Möglichkeiten der CFD-
Simulation mit Hilfe der hier entwickelten Modelle hinzuweisen und entsprechende Ansätze 
aufzuzeigen.  
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Abbildung 6.13: Gegenüberstellung des NH4-N und NO3-N Konzentrationsverlaufs bei drei unterschiedlichen 
Belüftungsstrategien: 
a) Referenzfall: Mittlere Ammoniumbelastung, original Einstellung der Belüftung und Rezirkulation. 
 b) Verdoppelung der Luftmenge in den Kompartimenten S4 und S5. 
c) Verdreifachung der Luftmenge im Beckenkompartiment S4, Reduktion der Belüftung auf ein 
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7. Zusammenfassung & Ausblick 
Ziel der vorliegenden Arbeit ist es, ein gegenüber dem heutigen Stand der Technik verbesser-
tes Modell zur hydrodynamisch-chemischen Simulation von Belebtschlammprozessen zu 
entwickeln und die Lücke zwischen klassischer Verfahrenstechnik und Siedlungswasserwirt-
schaft zu schließen. 
Auf der Grundlage numerischer Strömungsmechanik wurde systematisch eine Drei-
phasenströmung mit Hilfe des Euler/Euler-Ansatzes und des Algebraic-Slip-Modells reali-
siert. Weitergehende Modelle, die die Sedimentation und die Rheologie des Belebtschlamms 
beschreiben, konnten gezielt anhand von experimentellen Literaturdaten entwickelt werden. 
Diese berücksichtigen zuverlässig sowohl die Abhängigkeit von den Scherraten als auch den 
TS-Gehalt und wurden durch die CFD-Simulationen realitätsgetreu wiedergegeben. Aufbau-
end darauf gelang die erfolgreiche Modellierung des Sauerstoffeintrags in den Be-
lebtschlamm. Die Stofftransportmodellierung erfolgte dabei mit Hilfe des Penetrationsmodells 
nach Higbie unter Berücksichtigung der physikalischen Eigenschaften des Belebtschlamms. 
Zur Darstellung der biochemischen Reaktionen wurde ein neu berechnetes Belebtschlamm-
modell auf Basis der ASM1-Ansätze so in den CFD-Code implementiert, dass die ASM1-
Ansätze vollständig als asymptotisch zu erfüllende Randbedingungen erschlossen werden. Ein 
Vergleich der Ergebnisse von Testsimulationen mit experimentellen Literaturdaten zeigte eine 
realistische Wiedergabe des α-Werts in Abhängigkeit des TS-Gehalts sowie der Viskosität. 
Zur Verifizierung der implementierten Modelle kamen neben Testgeometrien auch die Geo-
metrie des Belebungsbeckens der KA Schwerte zum Einsatz. Das Belebungsbecken wurde 
dafür maßstabsgerecht in eine CAD-Geometrie überführt und in drei unterschiedlichen Git-
terauflösungen diskretisiert. Um eine experimentelle Validierung der Simulationen durchzu-
führen, wurden Konzentrationsverläufe am Belebungsbecken entlang des Fließwegs des Ab-
wassers aufgenommen. 
Durch eine sorgfältige Fehlerbetrachtung und Sensitivitätsanalyse konnte die Robust-
heit des Modells gezeigt werden. Dies erlaubte somit eine plausible Einschätzung des Einflus-
ses von kritischen Parametern. Nach erfolgter ASM1-Parametrisierung von experimentellen 
Werten, die eine Initialisierung der Simulation ermöglichten, wurden die Simulationsergeb-
nisse mit den experimentellen Ergebnissen verglichen. Aufgrund von Verweilzeituntersu-
chungen konnte zweifelsfrei gezeigt werden, dass die Annahme eines ideal durchmischten 
Reaktors, wie bei bisher verwendeten Simulationsmodellen angenommen, nicht zulässig ist. 
Insgesamt wurde trotz der großen Anzahl an Einflussfaktoren eine gute Wiedergabetreue zu 
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den experimentell ermittelten Konzentrationsprofilen erzielt. Die mit dem CFD-Modell 
durchgeführten Simulationen stellten bei gleichen Rahmenbedingungen im direkten Vergleich 
deutlich bessere Simulationsergebnisse dar, als die branchenüblichen 0D-
Simulationsverfahren. Bereits aus den ersten Simulationsergebnissen ließen sich überzeugen-
de Optimierungsmaßnahmen bezüglich der Energie- bzw. Leistungseinsparung ableiten. Zum 
einen zeigte sich, dass die Leistung der Rührwerke in den Nitrifikationszonen auf ein Mini-
mum gedrosselt werden kann, da die Belüftung und Rezirkulation eine bereits ausreichend 
hohe Strömungsgeschwindigkeit zur Vermeidung von Sedimentation erzeugen; zum anderen 
wurde die Verteilung der Luftmengen innerhalb der Beckenkompartimente als eine optimier-
bare Größe erkannt. So konnte schlüssig dargestellt werden, dass durch eine vorverlegte, bzw. 
verstärkte Belüftung im ersten Abschnitt der Belebung die Nitratkonzentration bereits so 
frühzeitig angehoben wird, dass im weiteren Verlauf des Fließwegs die Verdichterleistung auf 
ein Drittel reduziert werden kann. Die so eingesparte Leistung könnte zur Erhöhung des Re-
zirkulationsvolumenstroms verwendet werden, was im Endeffekt zu einer Reduzierung der 
Nitratkonzentration im Ablauf führen würde. Im Hinblick auf die langen Lauf- und Standzei-
ten und die große Anzahl an Kläranlagen ist die ermittelte Leistungseinsparung durch Redu-
zierung der Rührwerksleistung und Umstellung der Belüftung beachtlich. Trotz der hier dar-
gestellten Ergebnisse sind für eine mögliche Optimierungsmaßnahme weitere experimentelle 
Messungen zur Kalibrierung des biologischen Modellsystems unumgänglich. Zum einen sind 
Batchversuche anzustreben, um das Verhältnis von nitrifizierender zu denitrifizierender Bio-
masse zu ermitteln, zum anderen ist eine genauere Anpassung der kinetischen Konstanten an 
die Umgebungsvariablen sinnvoll. Weiterhin ist die Kenntnis der sich im System einstellen-
den Blasengröße ein entscheidender Faktor, die durch den MUSIG-Ansatz modelliert werden 
könnte. Da jedoch experimentelle Daten zur Blasengrößenverteilung im Belebtschlammsys-
tem bislang nicht existieren, ist dessen Verwendung ebenfalls mit großer Unsicherheit behaf-
tet. An dieser Stelle sollten weiterführende Untersuchungen ansetzen, die eindeutig klären, 
wie sich die Blasengrößenverteilung, die Koaleszenz und der Blasenzerfall innerhalb der Be-
lebtschlammsuspension repräsentieren. 
Die in der Arbeit beschriebene Methodik wurde zur Darstellung von Abbauprozessen 
in Belebungsbecken erfolgreich angewendet. Die Bearbeitung dieses Gebietes, das klassi-
scherweise der Siedlungswasserwirtschaft zugeschrieben wird, erfolgte aus der Sicht eines 
Verfahrensingenieurs. Dementsprechend liegt die Überlegung nahe, die Methodik konsequent 
auch auf Bereiche der klassischen Verfahrenstechnik auszuweiten, z. B. bei der Berechnung 
von Syntheseprozessen in Anlagen des pharmazeutischen, biotechnologischen oder chemi-
schen Sektors. Oftmals werden dabei Mikroorganismen oder Enzyme zur Synthese oder zum 
Abbau von bestimmten Wirkstoffen verwendet. Sind diese in ihrer Kinetik erforscht, so lassen 
sich Kopplungen von CFD und biologischen Reaktionsprozessen realisieren. Damit lässt sich, 
insbesondere im Hinblick auf lokale Phänomene wie Totzonen und Kurzschlussströmungen, 
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mit wenig Kostenaufwand sowohl Optimierungspotenzial ausfindig machen, als auch eine 
präzisere Vorausberechnung einer zu erwartenden Steigerung der Prozesseffizienz erreichen. 
Neben der Optimierung wird die Neuentwicklung von Anlagenkonzepten vereinfacht. In der 
Abwassertechnik kann als Stichwort der Prozess der Anaeroben Ammonium Oxidation 
(Anammox) genannt werden, dessen Verwendung neue Verfahrenskonzepte verlangt.  
Insgesamt bieten die dargestellten Ergebnisse eine gute Grundlage für die Weiterent-
wicklung des CFD Programmcodes, die einzig durch die zur Verfügung stehende Rechenzeit 
begrenzt ist. Es ist somit klar, dass bei einem Wegfall dieser Grenze ein solches Instrumenta-
rium das mit Abstand mächtigste im Repertoire eines Verfahrensingenieurs sein wird. Gleich-
zeitig muss betont werden, dass langjährige Erfahrungswerte weiterhin unentbehrlich bleiben 
und die Ergebnisse einer solch komplexen Simulation stets die kritische Hinterfragung des 
Verfahrensingenieurs erfordern. Indem die Möglichkeiten zur Reduzierung des Energiever-
brauchs und zur Verbesserung der Gewässergüte aufgezeigt werden, unterstützt die in dieser 
Arbeit entwickelte Simulationsumgebung effektiv den Ingenieur dabei Umweltbelastungen zu 
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Lateinische Symbole  
   
Symbol Bedeutung Einheit 
a	 Spezifische Oberfläche m²/m³ 
A	 Fläche m² 
b	 Spezifische Absterberate 1/s 
c	 Konzentration mol/m3 
cS	 Sättigungskonzentration mol/m3 
c∞	 Konzentration in der Kernströmung mol/m3 
Cμ	 Konstante für die Wirbelviskosität - 
Cε1	 Konstante für den Transport der Dissipationsrate - 
Cε2	 Konstante für den Transport der Dissipationsrate - 
d	 Charakteristische Länge m 
D	 Diffusionskoeffizient m2/s 
dB	 Durchmesser einer Gasblase m 
dO2	 Durchmesser eines O2 Moleküls m 
F	 Kraft bzw. Kraftvektor N 
݁ச	 Temperaturkorrekturfaktor - 
FW	 Widerstandskraft N 
g	 Erdbeschleunigung m²/s 
H	 Henry Konstante mol/(l Pa) 
He	 Henry Zahl - 
k	 Turbulente kinetische Energie m2/m3 
K	 Halbsättigungskonstante g/m3 
ka	 Ammonifikationsrate 1/s 
kG	 Gasseitiger Stoffübergangskoeffizient m/s 
kh	 Spezifische Hydrolyserate 1/s 
kL	 Flüssigkeitsseitiger Stoffübergangskoeffizient m/s 
kLa	 Volumenbezogener Stoffdurchgangskoeffizient 1/s 
Ki	 i-te Konstante diverse 
l	 Länge m 
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M	 Molare Masse g/mol 
݉పሶ 	 Massenstrom kg/s 
n	 Anzahl - 
ሶ݊ 	 Stoffstrom mol/s 
N	 Anzahl an Rechenelementen - 
NA	 Avogadro Konstante 1/mol 
p	 Druck Pa 
r	 Ortsvektor m 
R	 Ideale Gaskonstante J/(mol K) 
R	 Reaktionsrate mol/(m3 s) 
ሚܵ	 Scherrate 1/s 
S	 Sondenmesspunkt - 
t	 Zeit s 
tchem	 Charakteristische chemische Zeitskala s 
te	 Verweilzeit auf Blasenoberfläche s 
tϐlow	 Charakteristische Zeitskala der Strömung s 
T	 Temperatur K, °C 
u	 Charakteristische Geschwindigkeit m/s 
vS	 Sinkgeschwindigkeit m/s 
vB	 Relativgeschwindigkeit m/s 
V	 Volumen m³ 
ሶܸ 	 Volumenstrom m3/s 
VB	 Volumen Belebungsbecken m3 
X	 Messwert diverse 
̅ݔ	 Mittelwert diverse 
   
   
Griechische Symbole  
  
Symbol Bedeutung Einheit 
α	 Sauerstoffzufuhrfaktor - 
αi	 Phasenanteil der Phase i - 
β	 Stoffübergangskoeffizient 1/s 
ߛ	 Parameter zur Advektionskorrektur - 
߳	 Dissipationsrate m2/s3 
δ	 Grenzschichtdicke m 
ߜ୧୨	 Kronecker-Symbol - 
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Δt	 Zeitliche Diskretisierung s 
Δx	 Räumliche Diskretisierung m 
ߥ	 Kinematische Viskosität m2/s 
η	 Dynamische Viskosität Pa s 
ηg	 Korrekturfaktor Wachstum unter anoxischer Bedingung - 
ηh	 Korrekturfaktor Hydrolyse unter anoxischer Bedingung - 
ηt	 Wirbelviskosität - 
ߴ	 Mittlere Verweilzeit h 
ߤ	 Spezifische Wachstumsrate 1/s 
ߦ	 Widerstandsbeiwert - 
߆	 Normierte Verweilzeit - 
ρ	 Dichte kg/m³ 
߷ሶ୲୰ୟ୬ୱ	 Vol.-bezogener Massenstrom bei Phasenumwandlung kg/m3 
ߪ	 Standardabweichung  
ߪ஫	 Konstante für Dissipationsrate  
ߪ௞∗	 Kopplungskonstante von ߟ୲ mit ߱ in k-Transportgl.  
ߪఠ∗ 	 Kopplungskonstante von ߟ୲ mit ߱ in	߱-Transportgl.  
τ	 Schubspannung N/m2 
߬୲	 Reynoldsspannungstensor N/m2 
τ0	 Fließgrenze N/m2 
Φ	 Knotenpunkt  
߶	 Bilanzgröße diverse 
߶ത	 Zeitlich gemittelte Bilanzgröße diverse 
߶′	 Schwankung der Bilanzgröße diverse 
߱	 Turbulenzfrequenz 1/s 
	   
	   
Indizes Bedeutung  
∞	 In der Kernströmung  
A	 Autotroph  
Alk	 Alkalinität  
B	 Bingham Medium  
BH	 Heterotrophe Biomasse  
BA	 Autotrophe Biomasse  
f	 Kontinuierliche Fluidphase  
g	 Disperse Phase  
G	 Gasphase  
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H	 Heterotroph  
i	 i-ter Teil  
ip	 Integrationspunkt  
I	 Organische inerte Masse  
L	 Flüssigphase  
N	 Newtonsches Fluid  
ND	 Bioabbaubarer organischer Stickstoff  
NH	 Ammonium  
NO	 Nitrit/Nitrat  
O	 Sauerstoff  
P	 Partikelförmige Abbauprodukte  
PG	 Phasengrenzfläche  
S	 Substrat  
up	 Upwind-Knoten  
W	 Wasser  
T	 Temperatur  
XB	 Zur Zellsynthese verwendeter Anteil  
XP	 In Abbauprodukten der Biomasse vorhandener Anteil  
   
   
Dimensionslose Kennzahlen  
  
Abkürzung Bedeutung  
Co Courantzahl  
Da Dammköhlerzahl  
ܴ݁ Reynoldszahl  
ܴ݁୆ Reynoldsblasenzahl   
ܴ݁୩୰୧୲୧ୱୡ୦ Kritische Reynoldszahl  
Sc Schmidtzahl  
Sh Sherwoodzahl  
   
   
Abkürzungen Bedeutung  
ASM1 Activated Sludge Model No. 1  
CFD Computational Fluid Dynamics  
CSB Chemischer Sauerstoffbedarf  
COD Chemical oxygen demand  
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DGL Differenzialgleichung  
DIN Deutsches Institut für Normung e.V.  
DN Denitrifikation  
DNS Direkte numerische Simulation  
FEM Finite-Elemente-Methode  
FDM Finite-Differenzen-Methode  
FVM Finite-Volumen-Methode  
IWA International Water Association  
ISV Schlammindex  
LES Large Eddy Simulation  
M Diffusionsmodul  
MUSIG Multiple Size Group  
REZ Interne Rezirkulation  
RLS Rücklaufschlamm  
S Gelöster Stoff  
SST Shear Stress Transport  
TS Trockensubstanzgehalt  
VSV Vergleichsschlammvolumen  
pH Pondus Hydrogenii  
X Ungelöster Stoff  
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